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Posidonia oceanica è una fanerogama marina endemica del Mar Mediterraneo, dove forma 
estese formazioni vegetali, dette “praterie”, che ricoprono un’area corrispondente al 2% della 
superficie totale del Bacino, da 0 a circa 40m di profondità. Esse assumono numerosi ed 
importanti ruoli, sia dal punto di vista strutturale che dal punto di vista funzionale, essendo 
l’ecosistema climax su substrati mobili in ambiente marino costiero mediterraneo. Malgrado la 
loro importanza, le praterie di P. oceanica mostrano evidenti ed allarmanti segni di declino 
dovuto sia ad attività antropiche che a disturbi di tipo naturale. Una delle sorgenti di disturbo 
“naturale” in ambiente acquatico è l’attività vulcanica sottomarina che, tramite le emissioni 
idrotermali, è in grado di determinare cambiamenti nella composizione chimica della colonna 
d'acqua e dei sedimenti associati.  
Resilienza e resistenza di ecosistemi come le praterie di P. oceanica sono proprietà che 
incorporano una serie di componenti interagenti che forniscono una misura integrata dello stato 
ecologico del sistema. Ma, sebbene valutare resilienza e resistenza di un ecosistema è 
importante, è anche altrettanto difficile. 
Durante il Corso di dottorato di ricerca in Tecnologie per la Sostenibilità ed il Risanamento 
Ambientale, è stato sviluppato uno studio sulla resilienza e resistenza di P. oceanica ed, in 
particolare, in aree soggette ad hydrothermal vents, emissioni sottomarine di acqua e gas 
provenienti dalla crosta terrestre. La ricerca è stata condotta sulle coste nord-orientali della 
Sicilia, nelle acque dell’Arcipelago delle Eolie, in particolare vicino all’isolotto di Bottaro ad Est 
di Panarea, caratterizzato da persistenti emissioni di CO2 e dove, nel Novembre del 2002, 
un’improvvisa esplosione sottomarina ha portato alla fuoriuscita di un flusso di gas di circa due 
ordini di grandezza maggiore rispetto alle condizioni normali. Un’altra area, in prossimità 
dell’isolotto di Dattilo, è stata scelta come controllo perché non interessata dall’evento.  
Complessivamente sono stati prelevati, per entrambi i siti, circa 200 fasci di P. oceanica a 
portamento ortotropo che successivamente sono stati analizzati mediante tecniche di 
retrodatazione. L’utilizzo delle tecniche di retrodatazione (lepidocronologia accoppiata 
all’intervallo di plastocrone) ha permesso di ottenere serie storiche di dati a risoluzione annuale 
delle variabili di crescita della fanerogama (allungamento dei rizomi, numero di foglie prodotte, 
produzione primaria ed età della pianta) così da osservarne e stimarne le dinamiche di crescita 
prima, durante e dopo l’evento esplosivo. Inoltre, su scaglie e frammenti annuali di rizomi di 
alcuni fasci è stata effettuata l’analisi isotopica per determinare il contenuto medio di isotopi 
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stabili del Carbonio. Infine, per determinare quali variabili potessero essere utilizzate come 
indicatori del disturbo è stata eseguita un’analisi di regressione segmentata che ha stimato ed 
indicato la posizione, in termini temporali, dei punti di svolta (breakpoint) e cambiamento della 
variabile esplicativa. Ciò ha permesso di valutare la resilienza (il tempo necessario ad un sistema 
per ritornare ad uno stato stabile a seguito di un disturbo) e la resistenza (abilità di un ecosistema 
di tollerare un disturbo) di P. oceanica a seguito dell’improvviso evento di degassazione.  
La retrodatazione ha consentito l’isolamento di 2293 porzioni annuali di rizoma ripartite in più 
fasci con ricostruzioni di serie storiche di crescita di intervallo massimo 1987-2011. Gli 
indicatori che hanno dato risposta all’evento di degassazione sono stati il contenuto di δ13C e 
l’allungamento dei rizomi. Nelle scaglie e nei rizomi prelevati dal sito di Bottaro è stato infatti 
registrato un marcato impoverimento di δ13C dopo il fenomeno di degassazione (2002). Il valore 
minimo di δ13C (-25,43‰) è risultato inferiore rispetto al range trovato per le fanerogame 
marine a livello mondiale (da -23,8‰ a -3,0‰). Tale crollo è da attribuire ad una serie di fattori 
quali: la composizione isotopica del Carbonio contenuto nelle emissioni idrotermali, 
l’incremento di carbonio disponibile dovuto all’input di CO2 e la riduzione della richiesta di 
carbonio da parte delle piante come conseguenza dello stress ambientale. In entrambi gli organi, 
i valori di δ13C mostrano una risalita a partire dal 2004 e fino al ritorno ai valori precedenti 
all’esplosione (2010). Per l’allungamento dei rizomi, l’analisi di regressione segmentata ha 
stimato per Bottaro la posizione dei punti di svolta (breakpoint) in corrispondenza degli anni 
lepidocronologici 2002, 2004 e 2009. Relativamente al contenuto di δ13C nelle scaglie e nei 
rizomi, l’analisi ha stimato per Bottaro i breakpoint in corrispondenza degli anni 
lepidocronologici 2003, 2004, 2007 e 2001, 2004, 2010, rispettivamente. L’analisi effettuata 
sugli organi dell’area controllo (Dattilo) non ha invece stimato alcun breakpoint. A fronte di un 
disturbo medio che ha determinato una riduzione di circa il 35% dei valori degli indicatori 
utilizzati, P. oceanica ha, in media, recuperato in 7,7 anni con una resilienza e resistenza di 0,13 
e 0,65 rispettivamente. Tuttavia sono state rilevate differenze nelle caratteristiche del processo 
rispetto ai vari descrittori utilizzati.  
Allo stato attuale delle conoscenze, queste sono le prime stime effettuate in fanerogame marine 
che suggeriscono l’esistenza di un comportamento differenziale della risposta ad un disturbo. Ciò 
è in accordo con il principio secondo cui la resilienza deve essere definita in relazione a 
particolari proprietà degli ecosistemi, configurazioni e perturbazioni, in un contesto specifico 
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piuttosto che essere considerate una proprietà assoluta dell’ecosistema.  
In conclusione, specificare la scala del tempo e le metriche adottate risulta un punto 
fondamentale in questi ambiti di ricerca. I nostri risultati indicano che la scelta di P. oceanica, in 
quanto specie longeva ed al tempo stesso sensibile alle perturbazioni ambientali, è risultata 
efficace per fornire stime di resilienza e di resistenza a fronte di un disturbo naturale. Inoltre, 
trova conferma l’opinione che le emissioni idrotermali sottomarine superficiali possono essere 
utilizzati come laboratori naturali per esplorare risposte biologiche alle condizioni ambientali 
acute e spesso estreme. 
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BIOLOGIA DELLA PIANTA 
 
1.1 Morfologia e riproduzione 
Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile è una fanerogama marina endemica del bacino 
Mediterraneo dove ricopre un’area che va da 25.000 a 50.000 Km2, corrispondente al 2% della 
superficie totale. In relazione alla trasparenza delle acque, essa si estende dai 0,5 ai 40m di 
profondità (Boudoresque e Meinesz, 1982; Pergent et al., 1995) ma sono state ritrovate piante 
viventi fino ai 48m; in acque torbide il limite massimo di profondità è di 9m (Pergent et al., 
1995). Essa presenta un’organizzazione in radici, fusto e foglie tipica delle fanerogame terrestri 
(Fig.1.1.1). 
 
Fig. 1.1.1 - Schematizzazione di un fascio di P. oceanica. 
 
Le radici hanno una doppia funzione: ancoraggio al substrato e assimilazione delle sostanze 
nutritive che, attraverso il sistema vascolare (xilema), vengono trasportate successivamente alle 
foglie (Kuo e McComb, 1989), La parte più esterna delle radici e del rizoma è soggetta ad un 
graduale processo di lignificazione che frena i fenomeni di degradazione della pianta. 
Il rizoma (fusto modificato in habitat ipogeo) ha la caratteristica di accrescersi sia in senso 
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orizzontale (plagiotropo), che in senso verticale (ortotropo) (Cognetti et al., 1999). I rizomi 
plagiotropi hanno la funzione di ancorare la pianta al substrato, grazie alla presenza di radici 
nella parte inferiore e di permettere la colonizzazione dello spazio disponibile.  
Le foglie hanno aspetto nastriforme, di colore verde brillante e terminano con un apice 
arrotondato; la larghezza media è di circa 1 cm e la lunghezza può superare anche un metro 
(Hemminga e Duarte, 2000). Esse sono organizzate in ciuffi o fascicoli, ognuno dei quali ne 
contiene generalmente 6 o 7, con una disposizione a ventaglio, in cui nella parte esterna si 
trovano le foglie più vecchie, caratterizzate dalla lamina fotosinteticamente attiva e da una base 
separata dal lembo da una linea concava detta ligula, mentre all’interno si trovano quelle più 
giovani di taglia inferiore e sprovviste di base (Giraud, 1977; Panayotidis e Giraud, 1981). Il 
rinnovo delle foglie avviene, quindi, dall’interno verso l’esterno. In autunno, le foglie adulte più 
esterne, invecchiando, si trasformano in foglie senescenti caratterizzate da tessuto di colore 
bruno fotosinteticamente inattivo. In seguito alle mareggiate, queste foglie si staccano in 
corrispondenza della ligula (la base rimane legata al rizoma e prende il nome di scaglia) e, 
veicolate nella direzione delle correnti, vengono spiaggiate ed ammassate sulla battigia in cumuli 
chiamati banquettes (Fig. 1.1.2). Le foglie morte possono anche essere trasportate a largo e finire 
nei sistemi batiali, oppure possono restare nella prateria di origine causando dei fenomeni di 
autoinquinamento. 
 
 
Fig. 1.1.2 - Foglie spiaggiate ed ammassate sulla battigia costituiscono le banquettes. 
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P. oceanica ha due modalità di riproduzione: asessuata e sessuata (Fig. 1.1.3.); quest’ultima ha 
però una scarsa incidenza nella conservazione e nella diffusione delle praterie (Meinesz et al., 
1993). 
 
Fig. 1.1.3 - ciclo riproduttivo di P. oceanica. Le frecce in rosso indicano la riproduzione sessuata, 
quelle in blu il processo di frammentazione. 
 
 
La riproduzione asessuata o vegetativa è caratterizzata da meccanismi di “stolonizzazione”, 
accrescimento e ramificazione del rizoma per moltiplicazione cellulare, o di “frammentazione”, 
alcuni rizomi terminali potrebbero staccarsi da quello parentale, per necrosi o a causa 
dell’idrodinamismo (Molinier e Picard, 1952; Boudouresque e Meinesz, 1982), e dare origine ad 
una nuova pianta (clone). Queste strategie promuoverebbero soprattutto la colonizzazione locale 
(Meinesz et al.,1982). 
La riproduzione sessuata avviene attraverso la formazione di fiori e frutti. I fiori (da 4 a 10), 
privi di petali, sono riuniti in un’infiorescenza a forma di spiga, di colore verde; questa è avvolta 
da brattee fiorali ed è inserita al centro del fascicolo fogliare tramite un peduncolo. I fiori sono 
ermafroditi: la parte maschile è costituita da stami che contengono il polline, mentre la parte 
femminile è formata dal carpello che custodisce le cellule uovo. In seguito alla fecondazione 
inizia lo sviluppo del frutto che raggiungerà la maturazione dopo circa sei mesi. Il frutto, una 
drupa carnosa che per la sua forma viene comunemente chiamato “oliva di mare”, giunto a 
maturazione, si stacca dalla pianta madre e sale in superficie dove le onde ed il vento lo 
trasporteranno dalla prateria di origine verso altre zone. La successiva apertura del pericarpo e la 
conseguente liberazione del seme consentirà l'impianto di un nuovo individuo e, qualora le 
condizioni fossero favorevoli, la colonizzazione di substrati ancora liberi.  
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1.2 Sviluppo clonale e tasso di ramificazione 
P. oceanica è una pianta altamente clonale che si affida alla riproduzione asessuata per il 
mantenimento della specie (Patriquin, 1975; Clarke e Kirkman, 1989; Duarte e Sand-Jensen, 
1990 a,b; Barret et al., 1993; Mazzella et al., 1993; Rasheed, 1999, 2000). Come tutte le 
monocotiledoni, P. oceanica possiede soltanto meristemi apicali e non ha né cambio 
meristematico né meristemi intercalari (Bell, 1991), per cui l’accrescimento delle varie unità 
(rizoma, foglie, radici) dipende esclusivamente dall’attività di tali meristemi (Tomlinson, 1974). 
Il meristema apicale può dividersi a livello dei nodi, formando nuovi rami e/o fiori (Hemminga e 
Duarte, 2000). La divisione dei meristemi è un processo continuo ma non costante che varia 
secondo la stagione, portando a variazioni nel tasso di formazione dei moduli, per esempio tassi 
di produzione più lenti della foglia durante il periodo invernale nelle praterie temperate (Sand-
Jensen, 1975). La formazione di nuove ramificazioni è un fenomeno fondamentale per 
un’efficiente occupazione dello spazio, soprattutto durante la colonizzazione di nuove aree o per 
il recupero di aree fortemente impattate (Duarte e Sand-Jensen, 1990a), oltre ad essere una 
componente importante della produzione della pianta. La crescita di P. oceanica è caratterizzata 
da assi plagiotropi, con internodi relativamente lunghi, ed assi ortotropi, con internodi 
tipicamente più corti. Il tasso di sviluppo verticale è generalmente più lento del tasso di sviluppo 
orizzontale, per cui gli internodi verticali tendono ad essere prodotti più lentamente rispetto a 
quelli orizzontali. La ramificazione è di tipo monopodiale e dicotomico, caratterizzata da un asse 
principale da cui prendono origine dei rami laterali prodotti alternativamente ai lati dell’asse 
(Fig. 1.2.1). 
La capacità dei rizomi di ramificarsi consente a P. oceanica di occupare bidimensionalmente lo 
spazio (Brouns, 1987; Marbà e Duarte, 1998). In un primo momento, il rizoma si sviluppa 
orizzontalmente colonizzando lo spazio disponibile; quando le praterie diventano 
particolarmente dense e lo spazio inadeguato, il rizoma da plagiotropo si trasforma in ortotropo, 
in modo da poter sfruttare al meglio lo spazio e la luce disponibili (Molinier e Picard, 1952; 
Caye, 1980). L’intreccio dei rizomi plagiotropi ed ortotropi intrappola enormi quantità di 
sedimento portando all’edificazione di tipiche formazioni a terrazzo, estremamente compatte, 
denominate dai francesi matte (Fig. 1.2.2). Queste si innalzano dal fondo originario di circa 
1m/100 anni. In Mediterraneo sono state misurate matte di circa 6 m, derivate dall’effetto di fasi 
costruttive e demolitive che si sono alternate nel tempo (Moliner e Picard, 1952). 
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Fig 1.2.1 - Topologia della formazione di un clone analizzata in un intervallo di tempo di 50 giorni 
in Halophila ovalis. 1, coppia di foglie sull’asse principale; 2, coppia di foglie sull’asse secondario; 
3, coppia di foglie sull’asse terziario (Brouns, 1987). 
 
 
La crescita verticale di tali formazioni è condizionata, oltre che dalla velocità di sedimentazione, 
dall’esposizione delle praterie al moto ondoso ed alle correnti. Nelle zone ad elevato 
idrodinamismo la matte può essere erosa o scalzata, con conseguente regressione della prateria e 
formazione di canali intermatte (canali di erosione) oppure di aree di erosione circolari dette 
“marmitte di erosione”. 
Gli assi laterali possono rimanere plagiotropi o cominciare a svilupparsi verticalmente come assi 
ortotropi ed in questo caso, si osserverà anche la formazione di un plagiotropo di transizione, con 
orientazione obliqua e corti internodi. Il plagiotropo principale è indicato come asse di primo 
ordine, ed i rami laterali, originatisi dall’asse di primo ordine, siano essi ortotropi o plagiotropi, 
sono indicati come assi di secondo ordine (Molenaar et al., 2000) (Fig.1.2.3). 
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Fig. 1.2.2 - Schema di accrescimento della matte. 
 
 
Fig. 1.2.3 - Differenziazione degli assi in P. oceanica (Molenaar et al., 2000). 
 
Studi comparativi condotti sullo sviluppo di rizomi primari e secondari hanno dimostrato che 
questi ultimi si dividono più raramente e presentano internodi più corti ed in minor numero. 
Inoltre, le dimensioni degli internodi dell’asse primario sono soggette a notevoli variazioni e ciò 
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sembra essere collegato alla produzione di ramificazioni; infatti, quando questo si divide per 
formare dei fasci secondari produce generalmente internodi più piccoli (Wittmann, 1984). Le 
ramificazioni, nei rizomi plagiotropi, si verificano in due periodi preferenziali durante l’anno, 
fenomeno già osservato da Mossè (1984), e sembrano quindi essere legate a fattori climatici e ad 
altre variabili stagionali come idrodinamismo e grazing. Le due serie di ramificazioni sono 
assolutamente indipendenti tra loro, per cui, la presenza o l’assenza della prima non influisce 
sulla probabilità di comparsa della seconda, ed ogni serie può contenere da uno a tre assi laterali, 
a differenza di quanto affermato da Caye (1989), secondo cui le ramificazioni si sviluppano 
sistematicamente a coppie. La stessa periodicità è stata osservata da Zieman (1975) su Thalassia 
testudinum, la cui modalità di crescita è spesso ritenuta analoga a P. oceanica. Inoltre, la 
ramificazione in P. oceanica può essere definita “silleptica” (Hallè et al.,1978), come dimostrato 
in altre fanerogame marine (Tomlinson e Bailet, 1972), con la prima unità di crescita di un asse 
laterale che è sempre incompleta ma sincrona con quella dell’asse che l’ha prodotta. Le unità 
successive sono tutte complete a meno che esse stiano ancora crescendo o il loro apice sia morto. 
Altri studi condotti sulle fanerogame marine, compresa P. oceanica, hanno evidenziato la 
presenza di una dominanza apicale, diffusa nelle piante rizomatose, che provoca una inibizione 
della ramificazione in prossimità degli apici attivi del rizoma, causando un progressivo 
decremento di questa all’aumentare dell’ordine di ramificazione (Molenaar et al., 2000). Questo 
sembra essere confermato dagli studi di Pergent (1987) sulle ramificazioni ortotrope, in cui si 
osserva una riduzione dei tassi di crescita e della produzione fogliare con l’aumentare dell’età e 
del numero di fasci prodotti. Quindi, la stimolazione o l’inibizione dei processi di crescita e 
ramificazione potrebbero sottostare ad un controllo ormonale, in relazione ad alcuni parametri 
ambientali quali: temperatura dell’acqua, fotoperiodismo o idrodinamismo (Molenaar et al., 
2000). 
 
1.3 Geometria delle ramificazioni ed estensione nello spazio 
L’efficienza nell’occupazione dello spazio dipende oltre che dal tasso di estensione orizzontale 
anche dall’angolo di ramificazione dei rizomi che in P. oceanica è di circa 41°, a differenza di 
specie più piccole, come Halophila ovalis, che presentano angoli di ramificazione maggiori. 
Esiste, infatti, una correlazione negativa tra l’angolo di ramificazione ed il diametro del rizoma 
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(Marbà e Duarte, 1998). Queste differenze negli angoli di ramificazione portano a differenti 
strategie di crescita clonale: di tipo centrifugo in P. oceanica, a spirale in Halophila stipulacea 
(Stevens, 1974). Quindi, P. oceanica, come tutte le fanerogame più grandi, consente una più 
efficace, ma lenta, occupazione dello spazio, definita anche “guerrilla growth type”, mentre le 
specie più piccole presentano una occupazione meno efficiente ma più compatta dello spazio 
definita “phalanx growth type” (Lovett-Doust, 1981) (Fig. 1.3.1).  
In effetti, se le specie più grandi avessero angoli di ramificazione più ampi, occorrerebbe un 
tempo talmente lungo per l’occupazione dello spazio, che non si potrebbe sviluppare alcuna 
prateria (Marbà e Duarte, 1998). 
 
 
 
Fig 1.3.1 - Crescita simulata di cloni di diverse specie di fanerogame marine (Halophila ovalis, P. oceanica) in base 
alle loro regole di crescita: tasso di allungamento orizzontale del rizoma e regole di ramificazione (probabilità ed 
angolo). Sono indicati il tempo richiesto per sviluppare le ramificazioni, la lunghezza del rizoma ed il numero di 
fasci prodotti e che sopravvivono. Le linee tratteggiate mostrano la distribuzione spaziale dei rizomi e dei fasci 
prodotti, le linee continue la distribuzione dei rizomi e dei fasci sopravvissuti (Marba e Duarte, 1998). 
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1.4 Mortalità in P. oceanica 
Tutti i moduli, quando cadono, lasciano sul rizoma delle tracce facilmente identificabili (Bell, 
1991) che risultano essere fondamentali per le stime di crescita della pianta e per 
l’identificazione di eventi chiave, come la fioritura (Fig. 1.4.1).  
La morte meristematica è seguita dalla perdita di funzionalità dei moduli, che possono 
successivamente staccarsi, per evitare le perdite respiratorie dovute agli organi non funzionali 
(Hemminga e Duarte, 2000). La durata dei moduli varia da circa un anno per le foglie 
(Hemminga et al., 1999) a parecchi anni o decadi per radici e rizomi (Marbà et al., 1996a). I 
rizomi verticali morti, privi di fascicolo fogliare, possono rimanere attaccati al rizoma anche per 
molto tempo (Duarte et al.,1994) prima di staccarsi a livello della loro estremità basale (Bell, 
1991). 
 
Fig 1.4.1 - Rappresentazione schematica dell’impronta lasciata sui rizomi dalla caduta dei moduli, e 
cambiamento nella lunghezza degli internodi in risposta a fattori esterni, come la stagionalità e la 
sedimentazione. 
 
Anche se il ciclo vitale di una pianta può durare per molti secoli (Reusch et al., 1999), quello dei 
singoli fasci può durare da poche settimane a parecchie decadi. Le cause che portano alla morte 
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dei singoli fasci, in condizioni naturali ed in assenza di disturbi quali interramento od 
ombreggiatura, sono ancora sconosciute. Per la sopravvivenza della pianta, i meristemi 
orizzontali devono continuare a produrre nuovi fasci (Tomlinson, 1974), la mortalità dei quali è 
comunque una condizione necessaria, poiché essa presenta elevati costi di produzione, dovuti 
alla longevità dei propri fasci (Marbà et al., 1996b). Il tasso di mortalità naturale in funzione 
dell’età può essere stimato considerando la vitalità dei meristemi, intesa come la probabilità che 
un dato meristema sopravviva negli stadi successivi alla prima unità di crescita. La vitalità del 
meristema in assi di secondo e terzo ordine, diminuisce con l’aumentare del loro rango 
d’inserzione lungo l’asse che le ha prodotte. La mortalità è un parametro importante nella 
costruzione dei modelli di crescita nelle praterie naturali di P. oceanica (Molenaar et al., 2000).  
 
1.5 Fattori ambientali che influenzano l’insediamento delle praterie di P. 
oceanica 
L’insediamento e lo sviluppo delle praterie di P. oceanica sono in relazione non soltanto con la 
geomorfologia del litorale e del fondo marino, ma anche con le variazioni di diversi fattori 
ambientali quali trasparenza, luminosità, temperatura, salinità dell’acqua e idrodinamismo. Essi 
determinano, infatti, modificazioni nella distribuzione e nella struttura delle comunità di 
fanerogame che conducono a profonde alterazioni nella morfologia dei fondali, nei cicli 
biogeochimici e nel biota locale e regionale (Short e Neckles, 1999). 
La luce e la trasparenza sono parametri abiotici che esercitano una notevole influenza sulla 
crescita e la vitalità di P. oceanica. E’ fondamentale la quantità di luce che raggiunge la prateria 
in quanto la pianta per il suo sviluppo necessita di una forte illuminazione. L’intensità luminosa, 
infatti, rappresenta la fonte di energia per la fotosintesi regolando la produttività primaria, ossia 
la velocità con la quale l’energia radiante viene trasformata in sostanze organiche dall’attività 
fotosintetica e chemiosintetica degli organismi produttori (Odum, 1992). La radiazione, che 
penetra nell’acqua, si trasmette fino ad una certa profondità e nell’attraversare la massa d’acqua 
essa subisce una progressiva “estinzione” che dipende dalla trasparenza. Quanto minore è la 
trasparenza, tanto più rapidamente decresce l’intensità luminosa in funzione della profondità.  
La pianta sopporta sbalzi termici abbastanza ampi ma temperature inferiori ai 10°C e superiori ai 
28°C non sono generalmente tollerate. Gli effetti diretti dell’incremento della temperatura 
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dipendono dalla tolleranza termica di ogni singola specie e dal loro optimum di temperatura per 
la fotosintesi, la respirazione e la crescita (Short e Neckles, 1999). Altri effetti, inoltre, si 
potrebbero avere sulla fioritura e sulla germinazione dei semi della fanerogama, alterandone 
l’abbondanza e la distribuzione (De Cock, 1981; McMillan, 1982; Durako e Moffler, 1987; 
Harrison, 1982; Phillips et al., 1983; Phillips e Lewis, 1983), ma anche sugli epifiti algali 
(Neckles et al., 1993). Le variazioni di temperatura influenzano anche l’assimilazione dei 
nutrienti ed altri processi mediati da enzimi (Short e Neckles, 1999). 
P. oceanica non sopporta, inoltre, grandi variazioni di salinità. Scompare infatti in prossimità 
degli sbocchi fluviali ed è totalmente assente nelle acque salmastre (Cinelli et al., 1995). 
Considerando che la variazione della salinità del Mediterraneo è molto ridotta, può essere 
definita una pianta marina stenoalina (Den Hartog, 1970; Phillips e Menez, 1988). Quando le 
piante sono esposte a cambiamenti di salinità, queste subiscono uno stress osmotico che si 
traduce in un’alterazione del loro tasso di fotosintesi (Biebl e Mcroy, 1971; Kerr e Strother, 
1985; Dawes et al.,1987, 1989), nel metabolismo (Van Katwijk et al., 1999), nella riproduzione 
(Ramage e Schiel, 1998), nella crescita (Walker, 1985; Walker and McComb, 1990) e nella 
stessa sopravvivenza (Vermaat et al., 2000). Il modo in cui lo stress, dovuto alla salinità, riduce 
la crescita della pianta è considerato un adattamento per la sopravvivenza della stessa. In ogni 
modo, P. oceanica è capace di ripristinare la normale attività nel momento in cui cessano le 
condizioni di stress salino e solo se tale stress, è dovuto ad un aumento di medio livello e per 
pochi giorni (Torquemada e Lizaso, 2004). 
L’azione idrodinamica delle correnti esercita una notevole influenza sulla dinamica di crescita 
ed, in particolare, sulla distribuzione di una prateria in ambiente marino. Le praterie di P. 
oceanica mostrano una notevole vitalità dove è presente un attivo idrodinamismo che permette 
un adeguato ricambio d’acqua ed un efficace rimescolamento dei nutrienti (Favarò, 2001). In una 
prateria soggetta a maggiore idrodinamismo la produzione primaria dei rizomi presenta un 
andamento sinusoidale. Cresce con l’aumentare della fitomassa e delle risorse necessarie per lo 
sviluppo e decresce in concomitanza con gli eventi riproduttivi (Molinier e Picard, 1952). 
Pertanto, sembra che la pianta nel periodo di crescita accumuli riserve sotto forma di energia e 
fitomassa (formazione di nuovi organi o parti dell’apparato riproduttivo) al fine di raggiungere 
un livello energetico ottimale che garantisca la riproduzione sessuata. L’idrodinamismo, inoltre, 
influenza la riproduzione sessuata e asessuata poiché determina la dispersione dei semi e il 
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distacco di rizomi terminali dal rizoma parentale (Molinier e Picard, 1952; Boudouresque e 
Meinesz, 1982); entrambi saranno quindi trasportati, dal moto ondoso, in altri siti e 
colonizzeranno nuovi ambienti.  
I fattori ambientali correlati indirettamente al processo di sedimentazione che condizionano 
l’edificazione della matte sono il moto ondoso e le correnti. Nelle zone particolarmente riparate 
si ha, infatti, una maggiore sedimentazione che porta al seppellimento dell’apice vegetativo e, se 
il fenomeno persiste, alla morte della pianta (Boudouresque et al., 1984). 
 
1.6 L’ecosistema a P. oceanica e relazioni trofiche nelle praterie 
L’estensione delle praterie, l’alta produttività ma soprattutto le caratteristiche fenologiche, la 
dinamica di crescita e la ripartizione della biomassa rendono P. oceanica un supporto trofico per 
le comunità vegetali ed animali ad esse associate (Mazzella et al., 1991). Le praterie non 
costituiscono un’entità biocenotica unica ma sono formate da due stratocenosi: una associata alle 
fronde e l’altra ai rizomi ed al substrato. 
Le fronde ospitano comunità fotofile, il substrato ed i rizomi, invece, a causa della ridotta 
penetrazione della luce, ospitano biocenosi tipiche del precoralligeno o addirittura del coralligeno 
(Cognetti et al., 1999). Un ruolo importante è svolto dagli organismi animali e vegetali (epifiti) 
che utilizzano le foglie come substrato di insediamento. Gli epifiti algali colonizzano le foglie di 
P. oceanica secondo una successione spazio-temporale basata sul gradiente di età della lamina 
fogliare, indipendentemente dalla stagione e dalla profondità. Sui tessuti giovani, ed in vicinanza 
dell’area meristematica, dominano i batteri e le diatomee. Nella parte centrale della foglia, si 
osserva uno strato incrostante di macroalghe rosse (Pneophyllum e Hydrolyton) e brune 
(Myrionema orbiculare). Nella parte apicale si osserva, invece, uno strato di macroalghe erette 
filamentose rappresentato soprattutto da alghe brune, del genere Castagnea, Giraudia e Dyctiota, 
e rosse del genere Ceramium e Polysiphonia. A differenza dello strato incrostante, lo strato 
epifita eretto presenta una diversa composizione ed abbondanza, in funzione della profondità e 
della stagione. L’indagine sulla struttura della comunità epifita delle foglie permette di valutare 
più rapidamente le alterazioni, sia naturali che antropiche, dei parametri ambientali della prateria 
nel suo complesso (Chessa et al., 1995). I fattori ambientali hanno un ruolo fondamentale, in 
quanto le variabili legate alla profondità e alla stagione influenzano la struttura della comunità 
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epifita (Mazzella et al., 1991). Anche sui rizomi è presente un elevato numero di specie epifitiche 
algali; infatti lo strato fogliare sovrastante riduce sia i movimenti dell’acqua che la luce, per cui i 
rizomi diventano un substrato stabile per le comunità epifitiche che risultano omogenee a tutte le 
profondità. Le specie algali che più frequentemente colonizzano i rizomi sono: Peyssonnelia e 
Ceranium, tra le alghe rosse; Halopteris e Dyctiopteris, tra le alghe brune; Cladophora e Udotea 
tra quelle verdi. Le praterie di P. oceanica ospitano, inoltre, una ricca fauna sia dal punto di vista 
quantitativo, sia qualitativo; la fauna, in rapporto alla sua distribuzione lungo l’asse verticale 
all’interno della prateria, si può dividere in quattro categorie principali: 
 organismi mobili e fissi che vivono sullo strato fogliare; 
 organismi mobili nella colonna d’acqua tra le foglie; 
 organismi mobili e fissi che vivono sui rizomi, alla base dei fascicoli fogliari o sul 
sedimento; 
 organismi che vivono all’interno della matte (in fauna). 
La fauna che vive sulle foglie è costituita da specie sessili che si distinguono, come le alghe, in 
erette (Idroidi ed Attinie) ed incrostanti (Briozoi ed Ascidie) e specie vagili di dimensione sia 
microscopiche (Protozoi) che macroscopiche (molluschi, crostacei ed echinodermi). 
Il popolamento ittico ospitato dalle praterie è altamente diversificato: i Labridi rappresentano il 
gruppo dominante; tra le specie di importanza commerciale, si ritrovano Salpe (Sarpa salpa), 
Menole (Spicara maena) e Serranidi (Serranus scriba); tra le specie mimetiche, il pesce Ago 
(Sygnatus typhle). Altri gruppi presenti tra le foglie sono rappresentati dai molluschi cefalopodi, 
tra cui le seppie (Sepia officinalis) ed dai crostacei decapodi (Processa eduli) e miscidiacei 
(Siriella clausii). 
Le comunità animali e vegetali che vivono nella prateria instaurano una serie di relazioni 
trofiche, che si traducono in risorsa energetica continuamente rinnovabile (Fig. 1.6.1). Attraverso 
la fotosintesi, P. oceanica produce una grandissima quantità di biomassa. 
I principali consumatori di P. oceanica sono alcuni echinodermi, tra cui Paracentrotus lividus è 
considerato il consumatore più importante, alcuni isopodi della famiglia degli Idotei (Lorenti e 
Fresi, 1983), il polichete nereide Platynereis dumerilii ed il pesce S. salpa. 
Un’altra risorsa energetica di grande importanza è rappresentata dalla catena del detrito: una 
cospicua parte delle foglie cadute, depositandosi sul fondo, forma una “lettiera detritica”. Questa, 
successivamente attaccata dalla flora batterica e fungina, costituisce il materiale disponibile per 
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gli organismi detritivori; tra questi ricordiamo l’echinoderma Holothuria tubulosa e il crostaceo 
isopode Idotea baltica. Infine, si riscontra un elevato numero di organismi, detti filtratori 
(spugne, ascidie e policheti tubicoli) che utilizzano come fonte di cibo il particolato organico in 
sospensione. 
 
 
Fig. 1.6.1 - Rete trofica in P. oceanica. 
 
1.7 Importanza delle praterie di P. oceanica 
Le praterie di P. oceanica sono ecosistemi molto importanti perché ricoprono numerosi ruoli, sia 
dal punto di vista strutturale che dal punto di vista biologico: 
 attenuano il moto ondoso grazie all’azione smorzante della matte e dello strato fogliare 
con conseguente mantenimento dell’equilibrio delle coste; 
 proteggono dall’erosione i litorali per mezzo delle banquettes (Boudouresque e Meinesz, 
1982; Mazzella et al., 1986); 
 contribuiscono all’ossigenazione delle acque; 
 stabilizzano i fondali marini con l’intreccio dei rizomi compattando i substrati mobili; 
 sono una fonte di alimentazione sia diretta (P. lividus, Idotea hectica, S. salpa) che 
indiretta (attraverso gli epifiti) e sono il punto di partenza di una complessa rete trofica 
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(Mazzella et al., 1995); 
 sono l’habitat di elezione di numerose specie (spugne, briozoi, nudibranchi, gasteropodi, 
pesci, alghe, ecc.); 
 forniscono un substrato favorevole per l’insediamento, lo sviluppo e il riparo di diverse 
comunità marine; 
 rappresentano un'ideale area di nursery per innumerevoli organismi, anche di notevole 
importanza economica (Kikuchi, 1974; Bell, 1980). 
Per questi motivi bisogna proteggere e tutelare questo importante ecosistema che può regredire 
sia per cause naturali che per cause antropiche. 
In ampie zone del Mediterraneo sono state osservate e descritte estese aree di regressione; le 
cause naturali che innescano i processi di regressione delle praterie sono legate a fenomeni quali: 
 il progressivo disadattamento climatico; 
 il ruolo meccanico delle correnti; 
 l’autoinquinamento; 
 l’invecchiamento della specie e degli individui. 
Il fenomeno della regressione purtroppo va aumentando negli anni di pari passo con l’aumento 
della pressione antropica lungo la fascia costiera; le principali cause antropiche della regressione 
delle praterie sono: 
 le massicce opere di pianificazione dei litorali (la costruzione di dighe, il ripristino delle 
spiagge, la modificazione degli alvei fluviali), 
 l’immissione in mare di scarichi fognari ed industriali, 
 la pesca a strascico. 
La scomparsa dell’ecosistema a P. oceanica arreca danni non solo da un punto di vista ecologico 
(riduzione della quantità di ossigeno disciolto, scomparsa di un rifugio per la fauna, di substrati 
idonei alla deposizione delle uova) ma causa anche l’erosione delle coste sabbiose, la scomparsa 
dei detriti vegetali che formano le banquettes e la destabilizzazione dei fondi mobili. 
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ALCUNE PROPRIETÀ INTRINSECHE DI UN ECOSISTEMA 
 
2.1 Disturbo 
I termini disturbo, perturbazione e stress sono largamente utilizzati in vari contesti ecologici 
spesso in maniera ambigua (Rykiel, 1985). Infatti, ciascuno di questi termini potrebbe riferirsi 
sia ad una causa che ad un effetto (Franz 1981); ad esempio, il disturbo potrebbe riferirsi ad un 
uragano oppure alla distruzione da esso provocata. Tuttavia sarebbe opportuno raggiungere una 
chiara armonizzazione di questi termini in modo da capire le principali cause di una 
perturbazione, definirne i livelli e provare l’effettiva esistenza di degradazione. Nel presente 
lavoro, il disturbo è definito come qualsiasi evento discreto capace nel tempo di modificare la 
struttura di un sistema, diminuendo la disponibilità di risorse, modificando la presenza e la forma 
dei substrati o l’ambiente fisico. Il disturbo è considerato come una forza capace di modificare i 
sistemi naturali rimuovendo, ad esempio, un numero consistente di organismi (sia della stessa 
specie che di specie diverse) oppure aprendo lacune in una matrice (Steward Pickett, 1995). Esso 
è visto anche come una forza maggiore che influenza le strutture delle comunità e degli 
ecosistemi, e induce risposte diverse a differenti livelli di organizzazione ecologica (White e 
Pickett, 1985) . 
Al fine di definire il disturbo vengono utilizzati diversi descrittori che nel loro insieme prendono 
il nome di regime di disturbo (White e Pickett, 1985): 
 distribuzione spaziale; 
 frequenza, numero di eventi per unità di tempo; 
 intervallo di ritorno, ciclo o tempo di turnover; 
 ampiezza o intensità e severità. 
I disturbi sono quindi caratterizzati in sintesi da durata, frequenza e ampiezza (Lake, 2000). Per 
quanto riguarda la durata, in letteratura sono stati riscontrati tre tipi di disturbo: pulse, si tratta di 
un disturbo improvviso ed a breve termine come, ad esempio, le alluvioni (Fig. 2.1.1A); press, 
consiste in un disturbo che arriva in maniera improvvisa ma poi raggiunge e mantiene un livello 
costante, come nel caso di inquinamento persistente (Fig. 2.1.1B); ramp, è un disturbo che 
aumenta nel tempo senza una fine e raggiunge un asintoto dopo un lungo periodo, come ad 
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esempio la siccità (Fig. 2.1.1C). 
La frequenza del disturbo è definita come il numero medio di eventi per unità di tempo, o 
frazione decimale di eventi per anno; la media temporale tra i disturbi è data dall'inverso della 
frequenza. L’ampiezza, invece, può essere calcolata come percentuale di deviazione dalle 
condizioni iniziali con la seguente formula (Jones e Schmitz, 2009): 
D = [(I – P) / I] x 100 
dove P = misura quantitativa delle variabili riportate subito dopo il disturbo e I = condizione 
prima del disturbo. 
Frequenza e ampiezza del disturbo sono inversamente correlate; infatti, eventi di piccola 
ampiezza sono frequenti, mentre eventi di grande ampiezza sono rari (Fig. 2.1.2). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig 2.1.1 - Distinzione della forza del disturbo in base alla 
durata del disturbo Il disturbo può essere generato da 
deviazioni dalle condizioni normali come eventi di alto flusso 
ad esempio le inondazioni, oppure eventi di basso flusso ad 
esempio siccità; inoltre, il disturbo di tipo Ramp può 
stabilizzarsi o aumentare durante tutto il periodo di 
osservazione (Lake, 2000). 
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Fig. 2.1.2 - La frequenza e l’ampiezza del disturbo, sono spesso inversamente correlate. Un evento 
per essere considerato disturbo deve avere un’ampiezza minima ad una scala particolare per un dato 
ecosistema. I disturbi grandi e infrequenti, sono discussi come casi speciali (Turner et al. 1998). 
 
I disturbi sono ubiquitari, inevitabili e colpiscono tutti i livelli di organizzazione biologica. Gli 
ecosistemi sono influenzati da disturbi di vario tipo, la cui origine potrebbe essere di tipo 
naturale oppure antropico (White e Jentsch, 2001). La presenza di disturbi in tutti gli ecosistemi, 
la loro manifestazione ad ampi range di scale spaziali e temporali e la loro continuità a tutti i 
livelli di organizzazione ecologica, rappresentano l’essenza della loro importanza (Pickett e 
White 1985). I disturbi costituiscono la prima causa di eterogeneità spaziale negli ecosistemi 
sono capaci di modellare composizione e struttura degli ecosistemi, ed influenzano 
competizione, ambiente, substrati e disponibilità di risorse (Platt, 1975; Loucks et al., 1985; 
Collins e Glenn 1988; White et al., 2000); inoltre, svolgono un ruolo cruciale nel mantenimento 
della diversità biotica, infatti a seguito di un disturbo alcune specie possono aumentare altre 
invece diminuire (White e Jentsch, 2001). La letteratura distingue i disturbi in naturali a piccola 
scala e antropici ad ampia scala e la distinzione diventa importante quando piccoli disturbi 
vengono concepiti come parte integrante delle dinamiche dell’ecosistema e sono fondamentali 
per la generazione della resilienza degli ecosistemi. 
Bengtsson et al. (2003) suggerisce che gli ecosistemi sono sottoposti a disturbi acuti a varia scala 
spaziale e temporale. Il punto di interazione tra la forza del disturbo e l’ecosistema è detta 
interfaccia biotica (Lugo et al., 2002). Gli organismi che occupano questa interfaccia sono più 
esposti al disturbo ed assorbono la maggior parte gli impatti. I disturbi possono anche essere 
distinti in disturbi contagiosi e non contagiosi. I disturbi contagiosi come gli incendi, le infezioni 
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ed il grazing da parte degli erbivori sembrano essere più rilevanti per la struttura del paesaggio. 
Infine, più disturbi producono eterogeneità ed effetto patch, un fenomeno per il quale White e 
Pickett (1985) suggeriscono il termine patch dynamics. Gli autori, in particolare, intendono che i 
sistemi biologici, ad alcuni livelli, mostrano comportamenti e strutture di comunità eterogenei 
(White e Pickett 1985). Levin (1992) suggerisce che il disturbo è rilevante per il mantenimento 
del carattere dell’ecosistema come agente strutturante. In aggiunta, i disturbi naturali si 
verificano in un’ampia varietà di biomassa (conifere, foreste tropicali e sempreverdi, deserti, 
tundra) e gli impatti sono osservabili a tutti i livelli di organizzazione ecologica (Pickett e White, 
1985b). 
I disturbi di tipo naturale possono essere: movimenti tettonici delle placche, eruzioni vulcaniche, 
piogge abbondanti, uragani, grazing e infezioni; quelli di tipo antropico: eutrofizzazione e 
conseguente riduzione della trasparenza delle acque, rilascio di sostanze tossiche, dragaggi, 
pesca a strascico, costruzione di opere marittime.  
Le conseguenze di un disturbo possono essere: positive, neutre o negative. Il disturbo, inoltre, 
non colpisce le componenti di un sistema ecologico allo stesso modo ma popolazioni, specie e 
funzioni potrebbero essere colpite in maniera differente.  
Recentemente è stato osservato che il collasso di un ecosistema non è dovuto ad un singolo 
evento di disturbo recente, ma ad una sequenza di eventi che produce un effetto cumulativo e 
interattivo (Dobson et al., 1997; Heinz III Center for Science, 2005; Dudzik et al., 1975; Harwell 
et al., 1977). 
 
2.2 Definizione di Resilienza, Resistenza e Recupero 
Resilienza e resistenza sono proprietà intrinseche di un ecosistema determinate dalle componenti 
fisiche del sistema e dalla capacità funzionale dei processi ecologici (Stringham et al., 2003). La 
Resilienza si concentra su quanto un sistema può essere spostato dall'equilibrio prima che il 
ritorno all'equilibrio sia precluso. L'enfasi è posta sulla persistenza di relazioni in quanto 
influenzano la capacità dei sistemi di adattarsi al cambiamento (Walker et al., 1981), di 
conseguenza, la resilienza riguarda il funzionamento dei processi ecologici del sistema. La 
Resistenza indica la capacità di un sistema di rimanere in corrispondenza o in prossimità della 
sua condizione di equilibrio, mantenendo il controllo dei processi ecologici. Così, la forza di 
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questo controllo determina la resistenza intrinseca di un sistema al cambiamento. Di 
conseguenza, la stabilità di uno stato del sistema è una funzione della combinazione intrinseca 
della sua resilienza e resistenza. I concetti di resilienza, resistenza e recupero vengono trattati di 
seguito con maggiori dettagli. 
2.2.1 Resilienza 
Il termine resilienza deriva dalla parola latina resilio che letteralmente significa “saltare 
all’indietro” (Klein et al., 2003). 
La resilienza come concetto di tipo ecologico nasce nei primi anni Settanta, ad opera di 
Crawford Holling, che la definisce come la capacità dei sistemi naturali o dei Social Ecological 
Systems (i sistemi integrati ecologici ed umani) di assorbire un disturbo e di riorganizzarsi 
mentre ha luogo il cambiamento, in modo tale da mantenere ancora essenzialmente le stesse 
funzioni, la stessa struttura, la stessa identità e gli stessi feedback. Il sistema ha la possibilità, 
quindi, di evolvere in stati multipli diversi da quello precedente al disturbo, garantendo il 
mantenimento della vitalità delle funzioni e delle strutture del sistema stesso. La resilienza, 
ricorda Holling, è misurata dal grado di disturbo che può essere assorbito prima che il sistema 
cambi la sua struttura, mutando variabili e processi che ne controllano il comportamento. Tale 
concetto però viene applicato in diversi settori, ad esempio, nei sistemi sociali (Adger, 1977) e 
nei sistemi accoppiati uomo-ambiente infatti, in letteratura, esistono diverse definizioni del 
termine resilienza, anche in relazione al campo di studio (Tabella 2.2.1.1). 
In particolare, in campo ecologico, la resilienza è stata espressa in due modi. Una prima 
definizione esprime la resilienza come il tempo necessario ad un sistema per ritornare ad uno 
stato stabile a seguito di un disturbo (de Angelis, 1980; Pimm, 1984; Tilman e Downing, 1994; 
WBGU, 2000; Lugo et al., 2002). In questo caso la definizione incontra il significato 
etimologico del termine, ponendo l’attenzione sulla stabilità vicina ad un equilibrio stabile e 
misurando il tasso e la velocità di ritorno alle condizioni preesistenti. La seconda definizione, 
invece, enfatizza condizioni lontane da qualsiasi equilibrio di stato stabile, dove l’instabilità può 
spostare il sistema ad un altro bacino di attrazione che è controllato da un differente set di 
variabili e caratterizzato da strutture differenti (Holling, 1973, 2001; Gunderson, 2001; 
Gunderson e Pritchard, 2002; Holling e Gunderson, 2002; Walker et al., 2002, 2004). 
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Tabella 2.2.1.1- Diverse definizioni di resilienza (da Zhou et al., 2010). 
Holling (1973, 1986) 
La resilienza è definita come l’ammontare di disturbo che può essere sostenuto da un Sistema prima che in esso 
avvengano cambiamenti nei sistemi di controllo o nei processi. Esso può essere misurato dall’ampiezza del 
disturbo che il Sistema può tollerare continuando a persistere.  
Pimm (1984) 
La resilienza è la velocità con la quale un Sistema ritorna al suo stato originale a seguito di una perturbazione. 
Pimm (1984); Holling et al. (1995); Gunderson et al. (1997) 
La resilienza di un Sistema ecologico è connessa alla funzionalità del Sistema, piuttosto che alla stabilità delle 
componenti delle popolazioni, ed anche alla capacità di mantenere uno stato ecologico stabile.  
Wildavsky (1991) 
La resilienza è la capacità di prevedere in anticipo dei pericoli e, una volta che questi si siano verificati, imparare a 
recuperare. 
Holling et al. (1995) 
La resilienza è la capacità tampone oppure l’abilità di un Sistema di assorbire una perturbazione, oppure 
l’ampiezza del disturbo che può essere assorbita prima che un Sistema cambi le sue strutture, cambiando le 
variabili.  
Comfort (1999) 
La resilienza è la capacità di adattarsi alle risorse esistenti ed alle nuove condizioni. 
Miletti (1999); Geis (2000); Chen et al. (2008) 
Nel contesto di gestione dei disastri, la resilienza è utilizzata per descrivere l’abilità a resistere o adattarsi allo 
stress derivante dal disturbo, ed è l’abilità a recuperare velocemente.  
Carpenter et al. (2001) 
La Resilience Alliance si riferisce costantemente ai sistemi socio-ecologici e definisce la loro resilienza 
considerando tre distinte dimensioni: 1) l’ammontare di disturbo che un sistema può assorbire rimanendo 
all’interno dello stesso stato stabile o dominio di attrazione; 2) il grado al quale il sistema è capace di auto 
organizzarsi; 3) il grado al quale il sistema può costruire e incrementare la capacità di adattamento e 
l’apprendimento.  
Carpenter et al. (2001) 
La resilienza ecosistemica è la capacità di tollerare un disturbo senza collassare in uno stato qualitativamente 
differente controllato da un differente set di processi. Un ecosistema resiliente può contrastare i disturbi e 
ricostruire se stesso quando necessario. La resilienza nei sistemi sociali ha in aggiunta la capacità da parte 
dell’uomo di anticipare e pianificare il futuro.  
Bruneau et al. (2003) 
Analisi della resilienza sismica ed applicazione dei concetti a quattro livelli: 1) tecnico: un sistema fisico si 
modifica se soggetto ad una forza, tipo terremoto; 2) organizzativo: abilità a rispondere ad un’emergenza e portare 
a termine funzioni critiche; 3) sociale, capacità di ridurre le conseguenze sociali negative della perdita di servizi 
critici; 4) economico: capacità di ridurre le perdite economiche sia dirette che indirette. La resilienza ha quattro 
dimensioni: (1) robustezza, capacità di contrastare un dato livello di stress senza perdere alcune funzioni; (2) 
ridondanza, estensione alla quale alcuni elementi o sistemi sono sostituibili; (3) ingegnosità, capacità di 
identificare problemi, stabilire delle priorità e mobilitare risorse; (4) rapidità, capacità di riconoscere priorità e 
raggiungere obiettivi in maniera tempestiva. Un sistema resiliente ha:1) ridotta probabilità di fallire;(2) ridotte 
conseguenze a seguito di un fallimento, (3) ridotti tempi di recupero.  
Kendra e Wachtendorf (2003) 
Abilità a rispondere ad eventi unici e singolari. 
Cardona (2003) 
La capacità delle comunità o degli ecosistemi danneggiati di assorbire impatti negativi e recuperare da questi.  
Rose (2004, 2007) 
La resilienza include: la resilienza inerente (si tratta di un’abilità sotto condizioni normali) e la resilienza 
adattativa (abilità in situazioni di crisi dovuta a ingenuità o sforzi al di fuori della normalità). 
Kang et al. (2007) 
La resilienza è la capacità di un Sistema di recuperare a seguito di un disastro, e la misura della resilienza è data 
dalla durata di una condizione insoddisfacente. 
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La resilienza espressa in tal modo indica l’ampiezza del disturbo che può essere assorbita prima 
che il sistema cambi le sue strutture modificando le variabili ed i processi che ne controllano il 
comportamento (Gunderson e Holling, 2002). Entrambe le definizioni sono comunemente 
utilizzate, ma sono oggetto di dibattito fra gli ecologi soprattutto da quando drammatici 
cambiamenti negli ecosistemi hanno imposto la necessità di avere una chiara definizione 
standard di resilienza ed un modo empirico per misurarla. 
Alla luce di ciò, ad oggi, prevalgono maggiormente le due interpretazioni di resilienza: quella di 
tipo ingegneristico (Holling, 1996), definita da Stone et al. (1996) anche “resilienza 
deterministica”, e la resilienza di tipo stocastico (Montefalcone et al., 2011).  
La resilienza di tipo ingegneristico descrive l’abilità di un sistema di mantenere le performance 
funzionali a fronte di un disturbo e di ritornare alle condizioni precedenti al disturbo (Hashimoto 
et al., 1982a; Moy et al., 1986; Maier et al., 2001; Chang e Shinozuka, 2004; Wang e 
Blackmore, 2009); valuta il tempo di recupero, il tasso e la velocità di ritorno alle condizioni 
precedenti; ciò limita il suo impiego ad ecosistemi chiusi in uno stato stabile (Holling, 1996). 
Tuttavia, poiché le condizioni di non equilibrio sembrano essere la regola per molti ecosistemi e 
possono giocare un ruolo critico nel mantenimento di strutture e funzioni di ecosistemi, è nata la 
necessità di introdurre il concetto di resilienza stocastica o ecologica, che descrive l’ammontare 
di disturbo che può essere assorbito prima che il sistema cambi le strutture, le variabili e i 
processi che ne controllano il comportamento per passare ad uno stato stabile alternativo. 
Enfatizza condizioni lontane da uno stato stabile, dove l’instabilità può spostare il sistema in un 
altro dominio stabile (Holling, 1973).  
Alcuni autori (Fox e Fox, 1986; Westman, 1978, 1985, 1986; Orians, 1975; Dell e Lamont, 
1986) hanno individuato e descritto cinque componenti - elasticità, ampiezza, malleabilità, 
isteresi (Fig. 2.2.1.1) e damping (smorzamento) - concettualmente distinte di resilienza 
stocastica. Queste componenti, ad eccezione dell’isteresi, sono applicabili a sistemi soggetti a 
disturbi acuti e ripetuti. L’elasticità indica la velocità con la quale un sistema ritorna allo stato 
iniziale; l’ampiezza rappresenta l’allontanamento rispetto alle condizioni iniziali che il sistema 
può sopportare senza collassare; la malleabilità indica l’ampiezza dell’intervallo compreso tra il 
nuovo equilibrio dopo il disturbo e lo stato iniziale; l’isteresi indica l’asimmetria temporale più o 
meno pronunciata tra la fase di perturbazione e quella successiva di recupero. Poiché i 
cambiamenti negli ecosistemi sono istantanei a seguito di disturbi acuti, l’isteresi non può essere 
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misurata a seguito di essi. La quinta componente della resilienza, nota come smorzamento 
(damping), è stata proposta da Fox e Fox (1986) e si riferisce ai pattern di oscillazione nelle 
proprietà degli ecosistemi a seguito di un disturbo. I sistemi più smorzati sono quelli che 
oscillano con una minore ampiezza ed una minore durata totale, prima di raggiungere uno stato 
stabile (Westman e O’Leary, 1986). 
 
 
Fig. 2.2.1.1 - Componenti della resilienza stocastica. 
2.2.2 Resistenza 
Il concetto di resilienza racchiude al suo interno i processi di resistenza e recupero, che sono 
fondamentalmente differenti ma raramente distinti (Cote e Darling, 2010). 
Ad oggi esiste una grande confusione attorno ai termini resilienza e resistenza, infatti l’intrinseca 
interdipendenza tra i due termini e le molte alternative definizioni contribuiscono alla confusione 
semantica fra i termini alla quale può seguire, seppur indirettamente, confusione sul 
mantenimento della resilienza degli ecosistemi.  
La resistenza è generalmente definita come l’abilità di un ecosistema di tollerare un disturbo 
senza subire significativi cambiamenti nella sua struttura e funzionalità o per meglio dire, quanto 
e come il sistema è complessivamente resistente rispetto al cambiamento (Westman, 1978; 
Holling, 1973; Stringham et al., 2003). Essa, quindi, è espressa come la percentuale di 
ISTERESI 
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cambiamento causata dal disturbo (Fig. 2.2.2.1) e misura le conseguenze a seguito del 
cambiamento permanente di una variabile: se i cambiamenti sono piccoli, il sistema è 
relativamente resistente (Pimm, 1984). Essa viene espressa come rapporto del valore di una 
variabile dopo il cambiamento diviso il valore delle stesse variabili prima del cambiamento. Un 
maggiore cambiamento di questo valore indica una minore resistenza: inoltre più tale valore si 
avvicina all’unità e maggiore sarà la resistenza. Pertanto la resistenza è misurata da quantità che 
sono adimensionali, a differenza della resilienza che è misurata da un tasso (il cambiamento 
nell’unità di tempo).  
La resistenza di un ecosistema dipende dalla natura, ampiezza e durata della perturbazione (o 
disturbo) e dalle caratteristiche dell’ecosistema. La resistenza ai cambiamenti ecologici viene di 
solito misurata in sua assenza, cioè quando un sistema cambia a causa di un’alterazione 
ecosistemica (Palumbi et al., 2008). 
 
  
Fig. 2.2.2.1 - Cambiamenti di una ipotetica variabile di stato nel tempo. La freccia rappresenta il 
disturbo. Per il primo disturbo, la resistenza è bassa, ma la resilienza al secondo disturbo è 
relativamente alta. 
 
2.2.3 Recupero 
Per quanto riguarda il recupero, nonostante il crescente interesse verso il recupero degli 
ecosistemi, non esiste ancora una sua definizione standard. 
Il termine recupero si riferisce al ritorno ad uno stato normale di salute ed implica che un sistema 
ritorni alle condizioni precedenti, dopo avere subito uno stato di degrado (Lotze et al., 2011). 
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Tale ritorno può avvenire in maniera naturale ed in questo caso si parla di recupero passivo, 
oppure prevedere l’intervento da parte dell’uomo, dando vita ad un recupero di tipo attivo (Elliot 
et al., 2007). 
Gli ecosistemi possono reagire in diversi modi dinnanzi al disturbo (naturale o di tipo antropico), 
possono resistere rimanendo fondamentalmente invariati oppure possono subire danneggiamento 
(Fig. 2.2.3.1) e: 
 recuperare completamente e ritornare allo stato iniziale; 
 recuperare parzialmente ed arrestarsi ad uno stato ridotto, alterato oppure ad uno stato 
stabile alternativo; 
 subire cambiamenti irreversibili e persistere in uno stato differente da quello originario, 
per un lungo periodo di tempo. 
 
 
Fig. 2.2.3.1 - Illustrazione degli aspetti pratici e teorici del recupero. (a) Di fronte a disturbi esterni, le popolazioni o 
gli ecosistemi possono essere resistenti o rimanere pressoché invariati (casella verde) e successivamente possono 
recuperare totalmente al loro stato iniziale oppure recuperare parzialmente fino ad uno stato ridotto o alterato, o 
rimanere in in maniera irreversibile uno stato disturbato. (b) il recupero piò essere misurato come l’ampiezza, il 
tasso oppure il tempo di incremento in risposta ad una variabile, confrontata con l’ampiezza, il tasso oppure il tempo 
di precedenti degradazioni. 
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La comprensione delle risposte che gli ecosistemi mettono in atto di fronte ai disturbi naturali e 
la loro capacità di recupero risulta essere un punto critico al fine della gestione degli stessi. 
Il bilancio tra tasso di disturbo e tasso di recupero diventa fondamentale sia per la sostenibilità 
ecologica che per il mantenimento delle strutture delle comunità, infatti se il disturbo avviene ad 
un tasso che risulta essere più veloce rispetto al recupero allora l’ecosistema cambia 
drammaticamente (Fig. 2.2.3.2) (Palumbi et al., 2008). 
 
  
Fig. 2.2.3.2 - Modello concettuale del bilancio tra disturbo e recupero negli ecosistemi naturali. Il 
recupero dopo un evento di disturbo, può portare un ecosistema al suo stato originale (linea nera) se 
il disturbo è spaziato bene nel tempo, oppure se il recupero è veloce. Se il disturbo diventa più 
frequente oppure più pesante, la qualità dell’ecosistema può diventare più bassa ed il recupero 
incompleto (linea rossa). 
 
 
Definire quando avviene il recupero a seguito di un disturbo è difficile ma criticamente 
importante per ragioni legali, gestionali, estetiche, scientifiche ed etiche (Parker e Weins, 2005). 
Gli ecosistemi possono recuperare gradualmente da un disturbo, ad un tasso che è proporzionale 
al grado con il quale si è abbattuto il disturbo (Holling, 1973, Beisner et al., 2003; McLauchlan, 
2007), oppure possono raggiungere una soglia critica ed entrare in uno stato stabile alternativo 
precludendo in tal modo il recupero (Lewontin, 1969; Scheffer et al., 2001; Levin et al., 1998). 
Il recupero è un processo che richiede tempo; più il sistema è complesso e maggiore sarà il 
tempo richiesto per recuperare. Inoltre, il recupero varia in relazione alla natura del disturbo 
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(antropico o naturale), infatti, il recupero dal disturbo antropico è generalmente più lento rispetto 
a quello derivante da cause naturali (Jones e Smith, 2009). 
Il tempo di recupero dopo la rimozione delle pressioni è altamente variabile in relazione al 
comparto interessato ed al tipo di disturbo. Il tempo medio per il recupero per differenti tipi di 
ecosistemi varia da 10 a 42 anni, con ecosistemi a lento stadio successionale che prendono più 
tempo rispetto a quelli a vita breve. Se, inoltre, si considerano diversi tipi di disturbo, il tempo 
medio di recupero varia da 20 a più di 56 anni. Quando, oltre a ciò, intervengono perturbazioni 
multiple, il recupero dai disturbi di tipo antropico potrebbe essere più lungo rispetto ai disturbi di 
tipo naturale, come cicloni e uragani (Jones e Smith, 2009). Secondo Borja et al. (2010), il 
recupero può richiedere diversi mesi nel caso della meiofauna acquatica fino a più di 22 anni nel 
caso di macroalghe su substrato duro ed alcune specie di fanerogame (Tab.2.2.3.1). 
 
Tabella 2.2.3.1: sommario dei tempi di recupero per diversi elementi biologici e substrati, sotto 
diverse pressioni (Borja et al., 2010). 
 
 
2.3 Misure di resilienza e resistenza  
La resilienza e la resistenza al disturbo di un ecosistema rappresentano, come abbiamo visto, dei 
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fattori chiave capaci di influenzare le proprietà degli ecosistemi e dei processi che ne regolano il 
comportamento.  
La dipendenza dal contesto e la sua natura multidimensionale rendono la resilienza difficile da 
misurare. La misura della resilienza implica l’abilità di prevedere le dinamiche dei sistemi sotto 
il regime di disturbo (Costanza et al.,1990). Attraverso l’utilizzo di modelli di simulazione è 
possibile misurare due componenti della resilienza: 
 il tempo di ritorno (RT), che può essere calcolato semplicemente misurando il tempo 
impiegato da un sistema per ritornare allo stato stabile, a seguito di una serie di disturbi; 
 l’ampiezza massima dello stress (MS) dalla quale un sistema può recuperare, che può 
essere misurata incrementando progressivamente uno stress simulato fino a quando il 
sistema non passa ad alcuni nuovi stati stabili; in questa fase è dunque possibile misurare 
l’ampiezza dello stress che ha causato il disturbo.  
La misura della resilienza può essere espressa, quindi, come il rapporto tra MS/RT.  
Gli ecosistemi sono continuamente soggetti a modifiche; infatti, studi teorici suggeriscono che 
alcune variabili, che all’interno degli ecosistemi continuano a cambiare a seguito di un disturbo, 
possono essere considerati indicatori di cambiamento. 
Quando si calcolano le misure di resilienza degli ecosistemi, occorre fare attenzione alla scelta 
degli indicatori da tracciare nel tempo. Infatti, gli indicatori potrebbero dare informazioni non 
solo sulla singola popolazione ma sulla risposta dell’intero sistema allo stress (Fig. 2.3.1). 
 
 
Fig. 2.3.1 - Le due componenti della resilienza e come sono integrate in una singola misura 
quantitativa. La linea più bassa indica lo stato alternativo di un sistema incapace di recuperare 
completamente dopo un disturbo. 
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La resilienza deve essere, infatti, definita in relazione ad alcune proprietà degli ecosistemi, 
configurazioni e disturbi, ed in uno specifico contesto piuttosto che essere considerata una 
proprietà assoluta dell’ecosistema. Osservazioni di lunghe serie storiche di dati indicano che 
alcune variabili come la biomassa di specie, abbondanza, concentrazione chimica e deviazione 
standard, possono aumentare a scapito di altre che, invece, possono diminuire come la varianza 
che può oscillare intorno ad una frequenza più bassa nello spettro della varianza, ed il tempo di 
ritorno che in risposta ad alcune pressioni potrebbe divenire più lento. Tutti questi indicatori 
possono essere considerati misure empiriche di perdita di resilienza, e quindi come indicatori di 
shift imminenti (Carpenter et al., 2008).  
Ciò nonostante, gli indicatori operativi di resilienza hanno ricevuto poca attenzione in letteratura. 
Solo in pochi casi la resilienza è stata definita in maniera operativa nel contesto di modelli 
matematici dinamici, come la dimensione del dominio di stabilità, la topografia del bacino di 
attrazione oppure l’ampiezza del disturbo che l’ecosistema può tollerare prima di passare in stati 
alternativi. Tuttavia tutte queste definizioni sono specifiche degli ecosistemi e non sempre sono 
facilmente misurabili in campo. 
Un’importante considerazione avanzata da Carpenter et al. (2001) è stata quella di capire se la 
resilienza possa essere misurata in maniera prospettiva, prevedendo cioè la capacità degli 
ecosistemi di resistere ai cambiamenti provocati dai disturbi; oppure in maniera retrospettiva, 
quindi valutando l’abilità degli ecosistemi tramite l’osservazione di passate esposizioni a 
pressioni esterne. 
L’utilizzo degli indicatori al fine di valutare la resilienza ha avuto lo scopo di catturare 
particolari componenti di resilienza e di utilizzarli come processi chiave degli ecosistemi che 
possono essere direttamente misurati e che cambiano prima che intervengano i cambiamenti di 
stato. 
Per misurare la resilienza, gli ecosistemi dovrebbero essere analizzati utilizzando un’ampia 
varietà di disturbi e questo risulta difficile da realizzare. Una soluzione a tale problema è stata 
quella di utilizzare dei disturbi lungo un gradiente. Tale approccio è stato utilizzato da molti 
autori in vari ecosistemi (Slocum e Mendelssohn, 2007).  
Mitchell et al. (2000), in accordo con Pimm (1984), misurano la resilienza di una popolazione 
come 1/Tr, dove Tr indica il tempo di ritorno all’equilibrio a seguito di una perturbazione; in 
particolare, Pimm (1984), definendo la resilienza come il tasso al quale la densità di popolazione 
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ritorna all’equilibrio a seguito di una perturbazione, propone la seguente formula nota come 
equazione per il ritorno esponenziale all’equilibrio:  
Xt – X* = (X 0- X*) e –Kt, 
dove Xt esprime la densità di popolazione al tempo t, X
 0 
indica la densità di popolazione iniziale, 
X* indica il valore corrente dello spostamento della densità dall’equilibrio, mentre X 0- X* è il 
valore iniziale di questo spostamento. Il rapporto di queste due quantità indica il decadimento 
esponenziale e può essere indicato come e 
–Kt
.
 
Di conseguenza, quando t assume il valore di 1/K, 
il disturbo assume il valore di e
-1
, che approssimativamente rappresenta il 37% del suo valore 
iniziale. Il reciproco del tasso costante K è una semplice misura di resilienza, che viene espressa 
come unità di tempo. Essa rappresenta la misura inversa di resilienza ed è nota come tempo di 
ritorno. 
Nel presente lavoro, la resilienza è misurata in accordo con Pimm (1984).  
Alla fine del 1970 sono stati condotti degli studi pionieri per valutare la resilienza degli 
ecosistemi terrestri e, in particolare, sul biota presente nel suolo (O’Neill, 1976; Kaufman, 1982; 
Herbert et al., 1999; Wardle et al., 2000; Griffiths et al., 2001). In questi studi la resilienza è 
stata misurata utilizzando formule tra loro differenti, ma costruite sulle stesse strutture 
concettuali, cioè la differenza tra un suolo soggetto a disturbo ed uno di controllo. Orwin e 
Wardle (2004) hanno proposto una nuova formula, esprimendo la resilienza di un ecosistema 
(RL) al tempo x come:  
 
 
D0 esprime la differenza tra il suolo che ha subito il disturbo ed il suolo di controllo alla fine del 
disturbo a t0, mentre Dx esprime la differenza tra il controllo ed il suolo che ha subito il disturbo 
al tempo tx scelto per misurare la resilienza. Tale indice risulta standardizzato dall’ammontare di 
cambiamenti inizialmente causati dal disturbo D0 che determina lo stato dal quale il sistema deve 
recuperare. Questo indice di resilienza oscilla tra -1 e +1. Il valore 1 al tempo di misurazione 
indica il recupero totale, un valore più basso indica invece un tasso di recupero più lento. Se il 
valore assoluto di Dx si trova tra 0 ed il valore assoluto di D0, l’indice darà valori compresi tra 0 
e 1. Un indice con valore 0 indica che il suolo non ha recuperato del tutto alla fine del disturbo 
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(D0=Dx), oppure che al tempo tx il suolo si trova alla stessa distanza dal suolo di controllo alla 
fine del disturbo, ma in modulo inverso. Se il valore di Dx è più alto rispetto al valore assoluto di 
D0, l’indice darà un valore negativo. 
Un altro di indice di resilienza (R) è stato proposto da Carpenter e Brock (2004), che hanno 
studiato popolazioni di pesci presenti all’interno di un lago. 
In questo caso, per misurare la resilienza, è stata proposta la seguente formula: 
 
Dove A* è la taglia della popolazione di pesci all’equilibrio, mentre Acrit è la taglia della 
popolazione dei pesci all’equilibrio instabile.  
Infine, Costanza (1992), nella sua definizione di salute ecosistemica, ha proposto un indice di 
salute ecosistemica complessivo, composto da vigore dell’ecosistema, organizzazione 
dell’ecosistema e dall’indice di resilienza. L’indice di resilienza (R) varia da 0 a 1.  
Successivamente, Rapport et al. (1998) hanno discusso tale definizione di salute ecosistemica ed 
hanno definito una serie di metriche da misurare per valutare l’indice di resilienza, come la 
produttività e la struttura di comunità. 
Carpenter e Cottingham (1997) hanno introdotto il concetto di tempo di ritorno inteso come il 
periodo richiesto da un ecosistema per ritornare al suo stato originale a seguito di un disturbo. Il 
tempo di ritorno all’equilibrio stabile può essere utilizzato per misurare la resilienza 
ingegneristica in ecosistemi deterministici, oppure la resilienza di ecosistemi stocastici che 
hanno stati stabili multipli, se le perturbazioni sono piccole. In questi casi, cambiamenti nel 
tempo di ritorno possono essere utilizzati come misure empiriche di resilienza, utilizzate per 
confrontare risposte di differenti ecosistemi ad uno stesso disturbo. 
Negli ecosistemi stocastici, soggetti a grandi disturbi, le perdite di resilienza, sono associate con 
lente dinamiche vicine ad un punto instabile. Tuttavia, il tempo di ritorno vicino al punto stabile 
potrebbe essere irrilevante. 
Ives (1995) propone un metodo per stimare il tempo di ritorno da disturbi attraverso osservazioni 
di serie storiche di dati riguardanti ecosistemi stocastici. 
L’autore suggerisce che il rapporto tra la variabilità nel tasso di crescita e la variabilità nella 
densità di popolazione, misura il tempo di ritorno per gli ecosistemi stocastici, in modo analogo 
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al tempo di ritorno per ecosistemi deterministici. L’indice di Ives propone una misura del tasso 
di ritorno stocastico che crea un’opportunità per comparare tempi di ritorno stocastici per 
un’ampia varietà di ecosistemi utilizzando serie storiche di dati attuali. La resilienza potrebbe 
essere misurata fittando un modello dinamico di serie storiche, calcolando equilibri, e calcolando 
la taglia del bacino di attrazione.  
Per quanto riguarda la resistenza, pochi sono gli indici descritti per la sua misurazione 
considerati i pochi dubbi, al contrario della resilienza, sulla sua definizione.  
In particolare, l’indice messo a punto da Orwin e Wardle (2004) è in grado di misurare la 
resistenza attraverso la seguente formula: 
 
 dove D0 indica la differenza tra il controllo C0 ed il sistema che ha subito il disturbo D0, dopo 
che il disturbo è cessato t0 (Fig. 2.4.2). 
 
 
Fig. 2.4.2 - Esempio di resilienza e resistenza delle variabili di risposta al disturbo. In questo caso la variabile di 
risposta è rappresentata dal suolo che risponde al disturbo. La linea superiore rappresenta il suolo di controllo (non 
soggetto a disturbo) C mentre la linea inferiore rappresenta il suolo soggetto a disturbo P. Per quanto riguarda la 
resistenza, il valore per il suolo di controllo è C0, il valore per il suolo soggetto a disturbo è P0, mentre C0 – P0= D0. 
L’esempio mostra che la resilienza è data a tx, con il valore del suolo di controllo a Cx, mentre il valore del suolo 
soggetto al disturbo è dato a Px e la differenza tra i due è indicata con Dx, il tempo x può essere un qualsiasi punto 
vicino a t0. 
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L’indice è standardizzato dal controllo ed il valore che questo può assumere varia da - 1 a + 1.  
Il valore +1 indica che il disturbo non ha avuto effetti (massima resistenza), mentre i valori più 
bassi indicano che il disturbo ha avuto effetti più evidenti.  
 
2.5 Resilienza e Fanerogame marine 
I disturbi generano una varietà di impatti multifattoriali che possono modificare i diversi fattori 
ambientali. Relativamente all’ambiente marino, ed in particolare ai sistemi a fanerogame, il 
disturbo viene definito come qualsiasi evento, naturale o antropico, che altera la disponibilità 
delle risorse utili portando alla degradazione o perdita delle piante.  
I disturbi che possono colpire le fanerogame sono di tipo naturale (piogge abbondanti, grazing, 
mareggiate, infezioni) o antropico (eutrofizzazioni, riduzione della trasparenza delle acque, 
dragaggi e pesca a strascico). Entrambe le tipologie di disturbo hanno la capacità di produrre 
interruzioni tra praterie continue di fanerogame che sono definite “patch di tipo I” (Short e 
Wyllie-Echeverria, 1996; Holmquist, 1997; Fonseca e Bell, 1998; Townsend e Fonseca, 1998; 
Rose et al., 1999; Nelson e Lee, 2001; Nakaoka et al., 2006).  
Il fattore naturale responsabile della formazione di queste patch è principalmente 
l’idrodinamismo. Infatti, le onde influenzano la variabilità interannuale delle fanerogame sia a 
scala di fascio che a scala di paesaggio (Duarte et al., 2006) determinando la ridistribuzione del 
sedimento che cambia la lunghezza degli internodi dei piccoli fasci (Thalassia testudinum e 
Cymodocea nodosa) (Marbà et al., 1994b; Marbà e Duarte, 1994; Marbà et al., 1994a), e le 
correnti, invece, riducono la copertura e incrementano la frammentazione delle praterie (Fonseca 
e Bell, 1998). La formazione di patch di tipo I a causa di disturbi di tipo antropico è da attribuire 
a operazioni di dragaggio, installazione di boe (Walker et al.,1989; Short et al., 1991; Burdick e 
Short, 1999), recupero di ancore e catene (Williams, 1988b; Walker et al., 1989; Francour et al., 
1999) ed alcune pratiche di pesca (Fonseca et al., 1984, Peterson et al., 1987, Orth et al.. 2002, 
Neckles et al., 2005).  
Di fronte a tali disturbi, le fanerogame mostrano una resilienza che nello specifico può essere 
associata a quella di tipo deterministico (Stone et al., 1996), o ingegneristico, cioè al potenziale 
di recupero dopo il disturbo, che è la misura del tempo richiesto dall’ecosistema per ritornare 
all’equilibrio. Recentemente, è stata posta particolare attenzione all’uso di tecniche ricostruttive 
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come strumento per quantificare in maniera retrospettiva le dinamiche di crescita delle 
fanerogame (Duarte et al., 1994). Generalmente, si utilizza l’intervallo di plastocrone (Duarte, 
1991a) che rappresenta l’intervallo di tempo che intercorre fra la produzione di due moduli 
successivi, siano essi internodi, foglie o radici, caratteristica conservata nelle fanerogame per 
prevedere il tempo medio di formazione di nuovi moduli. Questo intervallo, inoltre, sembra 
essere correlato positivamente alle dimensioni della pianta (Fig. 2.5.1.1) per cui i meristemi delle 
piante più grandi, come ad esempio P. oceanica, impiegano più tempo per produrre un nuovo 
modulo rispetto a piante più piccole, come Halophila stipulacea. le unità di tempo sono anche 
specie specifiche (Duarte, 1991) e dipendono dalle condizioni ambientali (Hillman et al., 1989). 
Tale metodo consente di determinare l’età della pianta e quindi di raccogliere quella serie di dati 
storici necessari per la stima e la possibile previsione dei processi biologici ed ecologici delle 
fanerogame.  
 
 
Fig. 2.5.1.1 - Intervallo medio di plastocrone dei moduli (foglie, internodi di rizomi orizzontali e 
fasci) di diverse specie di fanerogame (Duarte, 1991; Marbà e Duarte 1998). 
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In ambiente marino, la resilienza o la resistenza delle fanerogame al disturbo variano in relazione 
alla specie (McRoy e Lloyd, 1981; Zieman e Zieman, 1989; Williams, 1990; Alberte et al., 
1994) ed al tipo di disturbo. Per esempio, a seguito di un’infezione da protozoi il completo 
recupero di una prateria di Zostera marina ha richiesto alcuni decenni, mentre il recupero dal 
grazing in specie come Thalassodendron ciliatum e Syringodium filiforme, può avvenire in tempi 
piuttosto rapidi (Duarte et al., 2006). Quindi, mentre la prima specie ha una bassa (lenta) 
resilienza, quella delle seconde è più elevata (più veloce). Effettivamente, esiste una grande 
variabilità nelle strategie di recupero delle fanerogame che sono dipendenti dalle dimensioni 
della pianta (es., diametro del rizoma), dal ciclo vitale, dalle condizioni ambientali locali e 
regionali di sviluppo della pianta stessa (Rollon et al., 1999; Olesen et al., 2004; Rasheed, 2004). 
Specie di piccole dimensioni con un notevole potenziale di ricolonizzazione possono recuperare 
in pochi anni dopo un disturbo; mentre specie di grande dimensioni, con basso potenziale di 
ricolonizzazione, possono richiedere secoli per il ripristino se il processo è completamente 
reversibile (Duarte, 1995). A seguito di un declino significativo, Cymodocea nodosa è stata 
capace di recuperare rapidamente grazie alla grande quantità di semi presenti fra i sedimenti ed 
alla elevata dispersione delle sue talee; altre specie, come Zostera marina, mostrano bassa 
resilienza ma elevata capacità di adattamento, per cui a seguito di importanti regressioni, 
anch’essa è in grado di riprendersi in tempi brevi grazie alla sedimento stessa strategia di C. 
nodosa (Plus et al., 2003). Inoltre, il recupero dal disturbo può variare rispetto al livello di danno 
subito e, come affermano Zieman et al. (1984), in relazione al danno che subiscono gli organi 
ipogei della pianta; il tempo di recupero può variare da cinque anni a diversi decenni (Short e 
Echeverria, 1996). 
Nel confronto con l’ambiente terrestre, è da sottolineare che, poiché i tempi di turnover per le 
specie a vita lunga e per le riserve di nutrienti sono più brevi negli ecosistemi acquatici rispetto a 
quelli terrestri, anche i tempi di recupero (quindi la resilienza) risultano più veloci (Jones e 
Smith, 2009 e bibliografia citata all’interno).  
 
2.5.1 Resilienza e P. oceanica 
Tra le fanerogame marine, P. oceanica rappresenta la specie climax in Mediterraneo ed è l’unica 
specie capace di costruire la matte, cioè quella particolare struttura risultante dall’intreccio di 
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radici e rizomi, che intrappola sedimento e particelle al suo interno. Le praterie di P. oceanica 
sono paragonate alle barriere coralline, per la loro abilità di costruire il paesaggio sottomarino ed 
il ruolo nel fornire un habitat ad altri organismi. Malgrado l’importanza che l’ecosistema a P. 
oceanica riveste in Mediterraneo, la distribuzione di tale pianta risulta fortemente compromessa 
non solo per cause naturali ma, soprattutto, per le attività antropiche che provocano danni 
talvolta irreversibili (Fig.2.5.1.1). 
 
 
Fig. 2.5.1.1 - Rappresentazione schematica di un ecosistema a P. oceanica paragonato ad un fiume dove l’acqua è 
costantemente mossa tra le anse. Il flusso di acqua lungo il letto del fiume (Bacino d’attrazione) rappresenta lo stato 
dell’ecosistema in relazione alle variabili ecologiche. Il disturbo altera la resilienza dell’ecosistema (Linea 
tratteggiata) e causa il passaggio dell’ecosistema ad uno stato alternativo. La traiettoria in (a) potrebbe essere 
prevista conoscendo i cambiamenti nel regime di disturbo; quella in (b) potrebbe essere dovuta all’invasione di 
specie aliene, ed è imprevedibile (modificato da Montefalcone et al., 2011). 
 
In ampie zone del Mediterraneo, infatti, sono state osservate e descritte estese aree di 
regressione. La perdita di resilienza diventa evidente quando una prateria non riesce a recuperare 
a seguito di un disturbo e subisce il passaggio verso uno stato stabile alternativo, di qualità 
inferiore, che nello specifico si manifesta con la comparsa di zone di matte morta fra praterie 
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continue. La matte morta può essere colonizzata da alghe del genere Caulerpa; in particolare da 
C. prolifera, C. taxifolia e C. racemosa che sono considerate vicarianti di praterie di P. oceanica 
degradate (Montefalcone et al., 2007). Il passaggio da P. oceanica ad alghe è di tipo non 
deterministico, pertanto non è possibile prevedere quando, dove e quale specie prenderà il posto 
di P. oceanica (Montefalcone et al., 2010). A causa di queste caratteristiche di stocasticità, e 
imprevedibilità, la sostituzione di P. oceanica con le alghe invasive potrebbe essere considerato 
un evento reversibile. La resilienza in P. oceanica sembra tuttavia essere contrastante e variabile 
in relazione al disturbo, la cui frequenza gioca un ruolo importante. La resilienza è relativamente 
alta relativamente alle variazioni di temperatura, alla contaminazione di alcuni elementi, 
all’attacco di specie invasive e all’ancoraggio di piccole imbarcazioni, ma sembra più debole nei 
confronti della salinità, torbidità, tasso di sedimentazione, ancoraggio di grandi imbarcazioni e 
pesca a strascico. Nel caso di impatto di tipo meccanico (strascico e ancoraggio), le conseguenze 
sembrano dipendere dalla frequenza del disturbo (Boudouresque, 2006). In caso di impatti 
minori, P. oceanica è dotata di autorigenerazione attraverso la produzione di nuovi fasci, cioè 
attraverso la riproduzione vegetativa. Alcuni studi enfatizzano l’abilità di P. oceanica di 
ricolonizzare il substrato quando il disturbo che ha causato il suo declino sia cessato (Pergent-
Martini et al., 2002),ma essendo una specie a crescita molto lenta (massimo 7 cm/anno in Caye, 
1982), il tempo necessario per ritornare alle condizioni precedenti al disturbo è veramente lungo. 
Inoltre, la capacità e la velocità di ricolonizzazione dei substrati dipende dalla natura del disturbo 
iniziale e la scomparsa del disturbo non implica automaticamente l’inizio della ricolonizzazione.  
Unitamente al basso tasso di crescita, la bassa diversità genetica della pianta, registrata nel 
bacino del Mediterraneo occidentale, può incidere in modo significativo sulla sua capacità di 
rispondere agli impatti dei cambiamenti ambientali (Procaccini et al., 1996).  
Al fine di misurare la perdita di resilienza in maniera empirica in P. oceanica, Montefalcone 
(2009) ha proposto un set di indici sintetici ecologici, in grado di valutare lo stato di salute delle 
praterie, quantificare il grado di sostituzione di P. oceanica ad opera di altre specie, misurare il 
livello di cambiamento di stato da parte delle praterie di fanerogame. In particolare, è stato usato 
l’indice di conservazione (CI) per valutare lo stato di salute di P. oceanica, in quanto tale indice 
misura l’abbondanza di matte morta in relazione alle piante vive di P. oceanica. Tale indice può 
rappresentare uno strumento utile per valutare l’evoluzione nel tempo di una prateria, mettendo 
in risalto situazioni di stabilità, miglioramento o regressione. Per misurare la quantità di prateria 
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sostituita da altre specie, è stato proposto invece l’indice di sostituzione (SI), in grado di 
misurare l’abbondanza proporzionale di altre specie rispetto alle piante vive di P. oceanica. Tale 
indice, applicato sempre alla stessa prateria, è in grado di definire se la sostituzione è permanente 
oppure no. Infine, è stato messo a punto il Phase shift index (PSI) che misura l’intensità dei 
passaggi di stato che avvengono all’interno delle praterie. Per la costruzione di tale indice, 
occorre considerare: il numero di piante vive e la quantità di matte morta, il numero di specie in 
grado di rimpiazzare P. oceanica con il loro relativo potenziale di colonizzazione. 
Questi tre indici CI, SI e PSI, applicati contemporaneamente vengono utilizzati come misure 
indicative e complementari empiriche di resilienza negli ecosistemi a P. oceanica. Sulla base 
delle teorie di Costanza (1992), lo stato di salute delle praterie è direttamente correlato alla sua 
resilienza.  
Gli indici attualmente utilizzati misurano la resilienza di P. oceanica a livello di comunità o di 
struttura, a nostra conoscenza nessuno riguarda la misura della resilienza a livello di pianta. Il 
presente studio approfondisce questo aspetto. 
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UN DISTURBO NATURALE IN AMBIENTE MARINO 
 
3.1 Aree Idrotermali 
Le aree idrotermali sono delle zone in cui si ha fuoriuscita di acqua incandescente o gas 
proveniente dalla crosta terrestre, attraverso fratture sulla superficie terrestre, dovute ad attività 
di tipo vulcanico o movimenti delle placche tettoniche. 
 Il range di profondità a cui è possibile rinvenire le emissioni idrotermali è molto ampio, 
spaziando dalla fascia intertidale fino agli abissi; pertanto, sono divise secondo un gradiente 
batimetrico in: profonde (deep) se avvengono a profondità superiori a 200 m e superficiali se si 
ritrovano a profondità inferiore a 200 m (shallow) (Tarasov et al., 2005). Questi due gruppi 
differiscono per molte caratteristiche che riguardano distanza dalla costa e parametri ambientali 
quali: temperatura ed emissioni di composti ridotti, metalli pesanti e composti gassosi, 
composizione, struttura e funzionamento delle comunità, distribuzione delle comunità e dei taxa 
(Tarasov et al., 2005). La principale differenza fra i due tipi di ecosistema riguarda il fatto che le 
aree deep sono situate lontano dalla costa, sia di continenti che di isole, mentre le aree shallow 
sono associate a fenomeni vulcanici che prendono origine dalla costa; inoltre, in relazione 
all’attività della sorgente e all’età del sistema idrotermale, le zone di emissione, siano esse 
shallow oppure deep, ricoprono una superficie che può variare da una decina di chilometri fino 
ad un centinaio di metri quadrati. Per quanto riguarda la temperatura, a basse profondità la 
temperatura dei fluidi è compresa tra 10 e 119 °C mentre la temperatura dei sedimenti può 
raggiungere i 95,8 °C (Dando et al., 1995; Botz et al., 1996; Fitzsimons et al., 1997; Tarasov, 
1999, 2002). Le aree deep, invece, sono caratterizzate da fluidi a maggiore temperatura, dovuta 
alla penetrazione dell’acqua di mare all’interno della crosta, la quale si trova alla temperatura di 
1200°C, generando così emissioni che possono superare i 400°C (Barriga et al., 1997). Nelle 
aree shallow rispetto alle deep è presente la fase gassosa oltre che una maggiore concentrazione 
di O2; inoltre in esse, l’acqua di origine meteorica gioca un ruolo fondamentale nella formazione 
dei fluidi emessi dalle aree idrotermali (Tarasov et al., 2005), contribuendo, in base al suo 
rapporto con l’acqua marina, a creare un enorme varietà di condizioni (Pichler et al., 1999; 
Tarasov, 1999; Prol-Ledesma, 2003). I più importanti elementi presenti nei fluidi in tutti i sistemi 
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idrotermali e nelle acque circostanti sono i composti ridotti (H2S, CH4, e H2) ed i metalli, 
utilizzati per i processi biologici e per la distribuzione di comunità animali; nei fluidi dei sistemi 
profondi è presente una maggiore concentrazione di CH4 e H2. I sistemi shallow sono invece 
caratterizzati da una maggiore concentrazione di elementi biogenici (i più importanti sono N, P e 
Si), provenienti da: fluidi emessi dai campi, la rigenerazione bentonica e la diffusione nella 
colonna d’acqua, l’azione delle maree e l’affondamento di particolato terrigeno (Stuben et al., 
1996; Tarasov, 1999, 2002).  
 
3.2 Comunità associate alle aree idrotermali 
Nel modello di distribuzione spaziale degli organismi, sia nelle aree shallow che in quelle deep, 
il punto di emissione dei fluidi idrotermali ricopre il ruolo di centro strutturante (Tarasov et al., 
2005), soprattutto nelle comunità dei sistemi profondi dove la produzione primaria è basata sul 
processo della chemiosintesi ed i fluidi emessi, ricchi in sostanze ridotte, hanno un diretto 
controllo sulla distribuzione delle cosiddette mats. Nei sistemi deep, le mats sono spesso 
caratterizzate da batteri filamentosi incolori dello zolfo, Beggiatoa, Thiotrix, Thiovulvum e 
Thiomicrospira (Jannasch e Wirsen, 1981; Gundersen et al., 1992; Karl, 1995). Nei siti poco 
profondi, il ruolo della chemiosintesi nella produzione di biomassa è parallelo alla fotosintesi, 
che viene attuata dal fitoplancton, i cui generi dominanti sono le diatomee Thalassiosira, 
Chaetoceros e Melosira (Tarasov et al., 1991, 1993, 1999), e da altre componenti 
fotoautotrofiche della comunità pelagica come i cianobatteri e le Cryptophyta del genere 
Chroomonas (Tarasov et al., 1985, 1986, 1990, 1999, 2002). Sorokin et al. (1998, 2003) hanno 
stimato che il tasso di chemiosintesi, nei sistemi idrotermali poco profondi, è compreso tra 2 e 15 
mg C m
-3
 /giorno. La proporzione di produzione chemiosintetica rispetto al totale dell’area 
considerata varia da 1% a 50% (Tarasov, 1999). La peculiarità è che la chemiosintesi avviene 
non soltanto in prossimità del fondale marino, ma anche negli strati superficiali delle acque, dove 
si riscontra la presenza dei fluidi caldi derivanti dalle emissioni sottostanti (Tarasov et al., 2005). 
Un contributo sostanziale alla produzione primaria nei sistemi shallow, sia essa sottoforma di 
fotosintesi o di chemiosintesi, è dato dalla produzione primaria che avviene nelle mats batteriche, 
presentando un alto tasso di assimilazione di CO2, che varia da 2 a 27 mg C m
-1
/giorno (Lein e 
Pimenov, 2002). Le mats di questi sistemi hanno una struttura più complessa rispetto a quelle dei 
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sistemi profondi e le emissioni hanno un controllo diretto sulla loro distribuzione; si distinguono 
tre tipologie principali: le mats a diatomee, le mats “alghe-batteri” e le mats batteriche. 
Le mats a diatomee si sviluppano nelle vicinanze di emissioni carenti in acido solfidrico (H2S); 
sono spesso costituite da diatomee filamentose dei generi Melosira e Thalassiosira, e possono 
raggiungere i 30 cm di spessore (Ryabushko e Tarasov, 1989). 
Le mats “alghe-batteri” sono caratterizzate dall’associazione di diatomee con vari gruppi di 
microorganismi fotosintetici che riducono od ossidano i composti dello zolfo: tiobatteri, batteri 
rossi, verdi ed incolori dello zolfo. Queste associazioni si sviluppano a temperature superiori ai 
55-60°C. La distruzione e la sintesi della materia organica in questi sistemi sono collegate al 
ciclo dello zolfo (Starynin et al., 1989; Nesterov et al., 1991; Tarasov et al., 1990, 1991; 
Tarasov, 1999, 2002). La composizione caratteristica delle mats batteriche prevede la presenza di 
tiobatteri del genere Thiobacillus, Thiomicrospira e Thiosphaera, o di batteri filamentosi incolori 
dello zolfo come Thiothrix o Beggiatoa. I principali processi biogeochimici in queste mats sono 
l’ossidazione dei composti ridotti dello zolfo (H2S, S2O3
2-
) a zolfo elementare, tiosolfato o 
solfato, e la sintesi di materia organica (Dubinina, 1989; Namsaraev et al.,1991; Nesterov et al., 
1991; Sorokin, 1991). Quando le concentrazioni di H2S e di materia organica raggiungono 
elevate concentrazioni nell’ambiente, i batteri incolori dello zolfo si comportano come chemio-
eterotrofi, mineralizzando la materia organica. 
Altra componente caratteristica di tutti i sistemi idrotermali sono i batteri termofili e gli archaea 
ipertermofili, che si sviluppano sotto la superficie dei sedimenti circostanti le emissioni termali 
(Miroshnichenko et al., 1998, 1999, 2005; Bonch-Osmolovskaya et al., 1990, 1991, 1993; 
Fitzsimons et al., 1997; Dando et al., 1999; Kostyukova et al., 1999). I batteri termofili 
distruggono in anaerobiosi la materia organica trasformandola in CO2 e riducono lo zolfo 
elementare a H2S a temperature comprese tra 50°C e 90°C, mentre a temperature più basse il 
fenomeno è presente con tassi di trasformazione inferiori (Bonch- Osmolovskaya et al., 1990, 
1991, 1993). Inoltre, nella distruzione della materia organica sono coinvolti anche i saprofiti, 
organismi distruttori di cellulosa e solfato, batteri denitrificanti e batteri metanogeni (Borzenkov 
et al., 1989; Karnachuk et al., 1989; Namsaraev et al., 1989, 1994). 
Lo zooplancton è un importante componente delle comunità idrotermali dei sistemi poco 
profondi, dove la biomassa e l’abbondanza possono raggiungere valori molto importanti, che 
superano 800 mg m
-3
 (2-3 volte più alto se comparato con i valori delle acque circostanti) anche 
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grazie all’elevata presenza di fitoplancton di cui si nutrono (Kosihina e Malakhov, 1991; 
Tarasov, 1999, 2002). Alcuni organismi della macrofauna, come per esempio i grandi 
invertebrati più comuni nel sublitorale roccioso Paracentrotus lividus e Arbacia lixula (ricci di 
mare), subiscono una riduzione drastica nella loro abbondanza in siti con emissioni idrotermali, 
dove il pH raggiunge valori di 7.4-7.5, a causa del loro scheletro di (Ca,Mg)CO3, che subisce il 
processo di dissoluzione chimica a tali valori di pH (Hall-Spencer et al., 2008). La perdita di tali 
organismi si riflette a livello dell’intero ecosistema, causando un deterioramento della 
complessità e della stabilità dell’ambiente. Altri organismi come i giovanili dei gasteropodi 
Osilinus turbinata e Patella caerulea risultano assenti in aree con pH inferiore a 7,4, mentre gli 
adulti (includendo anche Hexaplex trunculus e Cerithium vulgatum) risultano indeboliti 
dall’acidificazione delle acque, effetto che probabilmente aumenta il loro rischio di predazione 
(Hall-Spencer et al., 2008). 
 
3.3 Effetti delle aree idrotermali sulle fanerogame marine 
Le emissioni idrotermali sottomarine generano cambiamenti, nelle caratteristiche chimico-fisiche 
della colonna d’acqua e nei sedimenti, che incidono sulle comunità associate alle fanerogame 
marine, con effetti a livello dell’intero ecosistema. In particolare, i gas emessi dai campi 
idrotermali shallow includono principalmente CO2, H2S e CH4 (Italiano e Nuccio, 1991; 
Calanchi et al., 1995; Dando et al., 1995a). In prossimità delle emissioni, il risultato di questa 
maggiore pressione parziale di CO2 (pCO2) è la riduzione significativa dei valori di pH, la quale 
comporta una diminuzione della concentrazione dello ione carbonato (CO3
2-
)
 
e la diminuzione 
dello stato di saturazione (Ω) del carbonato di calcio (CaCO3) (Martin et al., 2008).  
Analisi su rizomi di P. oceanica prelevati in zone con emissioni idrotermali evidenziano gli 
effetti della diminuzione nei valori di pH sulla fanerogama marina soprattutto per quanto 
riguarda la produzione primaria (Hall-Spencer et al., 2008); un alto valore di produzione 
primaria è stato registrato in aree con pH 7,6, dove la densità dei rizomi era significativamente 
più alta ed approssimativamente 30% in più rispetto alle aree circostanti (Fig. 3.3.1). Le analisi 
sulle comunità epifite presenti sulle foglie di P. oceanica in prossimità dei campi idrotermali 
hanno evidenziato che la diminuzione del pH ed i ridotti stati di saturazione del CaCO3 causano 
la dissoluzione degli epifiti calcarei presenti, sottolineando la diminuzione di questi organismi  
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Fig. 3.3.1 - Grafico delle densità dei rizomi (colonne bianche) e della 
copertura epifitica (colonna scura) in 4 siti con pH differenti (Hall-Spencer 
et al., 2008). 
 
 
del 50% in siti dove il pH misurato è di 8,0 e pari a zero laddove il pH scende ad un valore di 7,0 
(Martin et al., 2008). Epifiti calcarei come le alghe coralline incrostanti rivestono un ruolo 
fondamentale nell’ecosistema a P. oceanica. Esse infatti contribuiscono all’elevata dinamica del 
CaCO3 influenzando il flusso di CO2 e rivestendo un ruolo determinante nell’accumulo di 
sedimento nelle praterie della fanerogama (Canals e Ballesteros, 1997). La colonizzazione delle 
foglie di P. oceanica da parte di questi organismi incrostanti è importante per l’instaurarsi di 
successioni ecologiche a cui partecipano anche organismi come: diatomee, spugne, foraminiferi 
ed alghe più evolute (Corlett e Jones, 2007); di conseguenza, alterazioni a livello di tale 
successione potrebbero determinare cambiamenti in numerosi gruppi di organismi epifiti e nelle 
reti trofiche ad essi associate (Martin et al., 2008). Epifiti calcarei come i briozoi sono, invece, in 
grado di sopravvivere anche in siti con valori di pH inferiore a 7,0 e con oscillazioni temporali di 
pH di una unità. La capacità di sopravvivere a tali condizioni è dovuta alla composizione del loro 
scheletro. Questi, infatti, presentano una struttura scheletrica formata da (Ca,Mg)CO3 con una 
concentrazione di Mg che varia da 0,1 a 3%, notevolmente inferiore alla concentrazione presente 
nello scheletro di alghe coralline, nelle quali il Mg varia da 3,5 a 6%. Ciò rende i briozoi più 
resistenti alla dissoluzione chimica a pH basso. 
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MATERIALI E METODI 
 
4.1 Ricerca bibliografica 
Al fine di comprendere lo stato dell’arte sull’argomento, è stata condotta una ricerca 
bibliografica in quattro database di riviste scientifiche (Scopus, Caspur, ISI Web of Science, 
Science Direct) utilizzando la combinazione delle seguenti keywords: Posidonia oceanica, 
seagrass, Resilience, Resistance, Time of Recovery e recovery. La ricerca è stata condotta in 
modo mirato e le parole chiave sono state combinate attraverso operatori logici. In questo lavoro 
si è scelto di utilizzare AND che ha lo scopo di indicare che si stanno cercando tutti i lavori che 
riportano, ovunque nel testo, tutte le keywords anche se in parti differenti del lavoro. 
Sono stati trovati complessivamente 1493 articoli; di ognuno di questi è stato letto 
preliminarmente il titolo e, se ritenuto inerente all’argomento, si è proceduto alla lettura 
dell’abstract, in tal modo non è stato escluso nessun articolo anche laddove l’argomento è stato 
trattato in maniera marginale. Inoltre, si è ritenuto opportuno avvalersi anche dell’utilizzo del 
database in possesso del Dipartimento di Scienze della Terra e del Mare al fine di avere un 
quadro completo dell’argomento.  
 
4.2 Area di studio 
L’isola di Panarea rappresenta la parte emergente di un vulcano sottomarino, alto più di 2000 m 
e largo 20Km, situato all’interno dell’Arcipelago delle isole Eolie, nel Tirreno meridionale 
(Gabbianelli et al., 1993; Gamberi et al., 1997). Ad est di Panarea sorgono gli isolotti di 
Basiluzzo, Dattilo, Panarelli, Lisca Bianca, Bottaro, Lisca Nera e Formica che formano un vero e 
proprio arcipelago (Esposito et al., 2006) (Fig. 4.2.1). 
A largo della costa orientale di Panarea è presente un campo geotermale di circa 4 km
2 
(Gabbianelli et al., 1986, 1990) (Italiano e Nuccio, 1991; Esposito et al., 2006 e riferimenti 
all’interno) dal quale fuoriescono fluidi incandescenti che, attraverso fratture della crosta 
terrestre, raggiungono il fondale marino (Italiano e Nuccio, 1991; Francofonte et al., 1996; 
Inguaggiato e Italiano, 1998). Queste emissioni sottomarine rilasciano gas e acque termali con un 
flusso di circa 10
6–107 l giorno-1 (Italiano e Nuccio, 1991) e con valori di temperatura e pH che 
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variano fra 48 e 54°C e 4,7 e 5,4, rispettivamente (Gugliandolo et al., 2006).  
Durante la notte tra il 2 e il 3 Novembre del 2002, in coincidenza con un evento sismico di bassa 
magnitudo (< 1,8) (Saccorotti et al., 2003), nell’area circostante gli isolotti di Bottaro (Caliro et 
al., 2004) e Lisca Bianca, è stato osservato un fenomeno di degassazione. Nello sfogo principale 
vicino a Bottaro e ad una profondità compresa tra 10 e 15m, si era formato un cratere di 20m x 
14m e 10m di profondità (Capaccioni et al., 2005), rafforzando l’ipotesi che la formazione del 
cratere fosse stata causata da un evento di tipo esplosivo (Caracausi et al., 2005a). Vicino 
all’isolotto l’eruzione ha portato alla fuoriuscita di un flusso di gas pari a 108–109 l giorno-1 
(Caliro et al., 2004; Caracausi et al., 2005a), circa due ordini di grandezza in più rispetto alla 
media totale del flusso di gas misurato nella zona in condizioni normali (Italiano e Nuccio, 
1991); inoltre, nel sito in questione si rilevarono temperature fino a 50°C ed un pH compreso tra 
5,0 e 5,5 (Capaccioni et al., 2005b). 
Anche dopo l’esplosione il sistema è rimasto attivo per diversi mesi fino alla metà del 2003, 
dopodiché il cratere ha cominciato a ridurre progressivamente l’intensità dei flussi gassosi 
(Caracausi et al., 2005b; Esposito et al., 2006; Aliani et al., 2010). 
 
4.3 Scelta dei siti e campionamento di P. oceanica 
Lo studio è stato condotto su campioni prelevati a luglio 2011, al largo della costa orientale di 
Panarea, dove sono stati scelti due siti di campionamento. Il primo sito, posto nella parte a Nord-
Est dell’isolotto di Bottaro, è caratterizzato da una persistente emissione di CO2. Il secondo sito, 
scelto come area di controllo, è situato ad una distanza di circa 1 km da Bottaro, e più 
precisamente in prossimità dell’isola di Dattilo, dove non è presente alcuna attività idrotermale. I 
campioni, raccolti a mezzo d’immersione A.R.A. ad una profondità compresa tra 5 e 8 m, 
consistevano in sei intere "zolle", costituite da sedimento, radici, assi plagiotropi ed ortotropi, 
denominate matte. La fase propedeutica all’analisi sulla crescita di P. oceanica è stata la 
rimozione delle radici e del sedimento, nonché la separazione in singoli individui, rappresentati 
da un rizoma principale plagiotropo e un numero variabile di rizomi ortotropi (Fig. 4.3.1). 
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Fig. 4.2.1 - Area di studio. In rosso, il sito impattato (Bottaro); in verde, il sito di controllo (Dattilo). 
 
 
Fig. 4.3.1 - Individuo campione di P. oceanica. 
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4.4 Analisi di laboratorio 
4.4.1 Analisi lepidocronologica sui rizomi ortotropi 
La stima dei parametri biometrici dei rizomi di P. oceanica, e la loro dinamica annuale, è stata 
effettuata applicando l’analisi lepidocronologica (Pergent, 1987). Essa consiste 
nell’osservazione dei cambiamenti ciclici delle scaglie di P. oceanica (le basi delle foglie che 
hanno perduto il lembo e sono rimaste attaccate al rizoma; Fig. 4.4.1.1) e nell’isolamento dei 
frammenti di rizoma corrispondenti ad ogni ciclo, avente risoluzione annuale. Ciò  permette di 
valutare, al pari della dendrocronologia, in maniera indiretta, datando ogni segmento di rizoma, 
le alterazioni naturali e antropiche, a cui è andato incontro l’ecosistema nel corso degli anni. 
 
 
Figura 4.4.1.1 Disposizione delle scaglie lungo un rizoma ortotropo (A) e 
corrispondenti cicli di variazione dello spessore delle scaglie; (B). E’ indicato il 
senso cronologico dei cicli (“anni lepidocronologici”). M - scaglie di spessore 
massimo per ogni ciclo; m - scaglie di spessore minimo per ogni ciclo; f.s. - 
peduncolo fiorale; p - brattea; l.l. - foglia vivente. Il peduncolo fiorale è stato 
indicato solo per la possibile posizione lungo il fascio e non per lo spessore 
(Pergent et al., 1989). 
 
Per ogni individuo, da ogni rizoma plagiotropo sono stati staccati i fasci ortotropi e numerati 
secondo il loro ordine d’inserzione. Successivamente, i fasci sono stati analizzati singolarmente 
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staccando, mediante l’utilizzo di lamette, le scaglie a partire dalla base del rizoma (in posizione 
distale rispetto al fascicolo fogliare - scaglie più vecchie) fino all’apice (in prossimità delle foglie 
viventi - scaglie più recenti) (Pergent, 1990). Ogni scaglia è stata sezionata a circa 10-12mm 
dalla base per verificare, attraverso un microscopio binoculare con obiettivo micrometrico, lo 
spessore della parte centrale e individuare, in tal modo, le scaglie con spessore minimo. Sono 
state, infine, isolate le porzioni di rizoma comprese tra due scaglie di spessore minimo che 
corrispondono ad un ciclo, detto “anno lepidocronologico”. Nel caso in cui le scaglie erano 
bruciate o mancanti, è stato utilizzato l’intervallo di plastocrone (Duarte, 1991a), basandosi 
sull’osservazione della successione e dello spessore degli internodi (porzioni di rizoma compresi 
tra le tracce delle scaglie perse). 
La datazione di ogni frammento è stata effettuata partendo dall’anno di campionamento e 
procedendo a ritroso, avendo cura di segnalare, per ogni anno, la presenza di eventuali fioriture e 
ramificazioni, con l’indicazione della scaglia al di sotto della quale esse sono state trovate. 
Infine, le singole porzioni di rizoma isolate sono state essiccate in stufa a 60°C per 48h e 
successivamente pesate, al fine di effettuare una stima della produzione primaria della pianta. 
L’applicazione del metodo lepidocronologico ha permesso di stimare, quindi,: 
 allungamento medio annuale dei rizomi; 
 numero di foglie prodotte annualmente; 
 produzione primaria annuale dei rizomi; 
 scoperta e datazione di paleo-fioriture. 
Inoltre, per valutare il modello di distribuzione delle fioriture, sono stati calcolati i seguenti 
indici: 
 FI: intensità di fioritura, definita come la porzione di rizoma che presenta un peduncolo 
fiorale all'interno di un anno, cioè il numero di porzioni di rizoma fiorite sul numero 
totale di porzioni per anno (Diaz-Almela et al., 2006); 
 FF: frequenza di fioritura, definita come le porzioni di anni che in una data prateria è 
fiorita, cioè il numero di anni fioriti sul numero totale di anni (Diaz-Almela et al., 2006). 
 
4.4.2 Analisi isotopiche 
Dopo l’analisi lepidocronologica, sono stati selezionati quattro fasci per sito al fine di condurre 
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le analisi isotopiche. L’intervallo temporale in cui sia le scaglie che i rizomi avevano una 
biomassa sufficiente per condurre le analisi è stato limitato agli anni lepidocronologici compresi 
tra il 1996 ed il 2010.  
I campioni secchi, riconducibili ai singoli frammenti annuali, sono stati polverizzati utilizzando 
un micromulino e successivamente sono stati pesati (circa 2,5 mg) in capsule di stagno. Il 
rapporto fra gli isotopi stabili del carbonio è stato analizzato utilizzando uno spettometro di 
massa, Isotope Ratio Mass Spectrometer (IRMS; Thermo Scientific Delta Plus XP, Bremen, 
Germany) accoppiato ad un analizzatore elementare (EA; Thermo Scientific 1112, Bremen, 
Germany). I risultati sono stati espressi in ‰ versus V-PDB in accordo con l’equazione:  
13C = [(RA-Rr) ⁄Rr]x(10
3
), 
dove RA e Rr esprimono il rapporto tra 
13
C⁄ 12C rispettivamente, nel campione e nello standard. 
 
4.5 Misure di disturbo, resilienza e resistenza 
Al fine di misurare il disturbo e le proprietà emergenti del sistema quali la resilienza e la 
resistenza, sono state utilizzate delle formule presenti in letteratura e già precedentemente 
descritte. In particolare,  per il calcolo del disturbo è stata utilizzata la formula proposta da Jones 
e Schmitz (2009): 
D = [(I – P) / I] x 100 
dove P = misura quantitativa delle variabili riportate subito dopo il disturbo e I = condizione 
prima del disturbo. 
Il calcolo della resilienza è stato effettuato utilizzando la formula proposta da Pimm (1984), in 
cui la resilienza è calcolata come: 1/Tr, dove Tr = Tempo di ritorno all’equilibrio (cfr. par. 2.3).  
Infine, la resistenza è stata calcolata come rapporto del valore della variabile dopo il 
cambiamento diviso il valore della stessa variabile prima del cambiamento 
 
4.6 Analisi statistiche  
Per determinare quali variabili avessero mostrato una risposta in riferimento al disturbo è stata 
eseguita un’analisi di regressione segmentata (Muggeo 2003, 2008). Tale analisi statistica 
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costituisce uno strumento efficace per modellare cambiamenti bruschi in una variabile 
dipendente in conseguenza di continui cambiamenti della variabile esplicativa. In particolare, il 
modello di analisi ha l’obiettivo di individuare due o più rette di regressione unite in punti, 
cosiddetti di svolta (breakpoint), da stimare. Tale procedura semiparametrica ha quindi permesso 
di verificare l’esistenza di breakpoints nelle diverse variabili considerate, stimando nel contempo 
la loro posizione. Dal momento che per stimare la resilienza e la resistenza di un sistema sono 
necessari tre punti di osservazione nel tempo, nell’implementazione dell’analisi di regressione 
segmentata è stata imposta la stima di tre punti di svolta. La differenza nella pendenza prima e 
dopo ciascun breakpoint, è stata analizzata in accordo al test di Davies (Muggeo, 2008). 
Inoltre, poiché studi precedenti hanno dimostrato che l’andamento delle variabili 
lepidocronologiche dipende in modo determinante anche da variabili endogene, quali l’età del 
fascio (Tomasello et al., 2005; Tomasello et al., 2006; Calvo et al., 2006; Tomasello et al., 
2007), questa variabile è stata inclusa nei rispettivi modelli come covariata per evitare l’effetto 
confonditore dovuto alle differenze di età tra i fasci analizzati (Tomasello et al., 2007).  
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RISULTATI 
 
5.1 Dinamiche di crescita della pianta 
L’analisi lepidocronologica ha permesso di isolare e datare 2293 segmenti di rizoma annuali 
rilevati in 194 fasci di P. oceanica esaminati. In questo studio sono stati trattati campioni aventi 
un range temporale compreso tra il 1987 ed il 2011. Inoltre, l’analisi lepidocronologica 
accoppiata al metodo dell’intervallo di plastocrone ha permesso di esaminare rizomi fino al terzo 
ordine di ramificazione. L’età dei fasci analizzati variava da 1 a 24 anni con una media di 8,49 ± 
0,14 anni. L’analisi di tutti i rizomi ha permesso di evidenziare valori di allungamento medio 
annuale della pianta pari a 11,5 ± 0,12 mm/rizoma, mentre per quanto riguarda il numero di 
foglie prodotte è stato raggiunto un valore massimo di 11 a fronte di un valore medio pari a 7,4 ± 
0,03 foglie/rizoma/anno. Inoltre, i valori di produzione primaria presentavano un valore massimo 
annuale di 587,7 mg p.s./rizoma e valori medi annuali pari a 119,2 ± 1,85 mg p.s./rizoma. Infine, 
sono stati riscontrati in tutto 15 residui di peduncoli fiorali e gli episodi di fioritura sono stati 
osservati soltanto in 4 dei 24 anni analizzati. Per questione di uniformità con le altre analisi, sono 
stati rappresentati soltanto 17 anni lepidocronologici (dal 1995 al 2011).  
Analizzando i due siti singolarmente (tab. 5.1.1), si è rilevato che i rizomi presentano un’età 
media di 8,9 ± 0,2 anni nel sito di Bottaro e di 7,9 ± 0,2 anni nel sito di Dattilo. Relativamente 
all’allungamento medio annuale dei rizomi, sono stati registrati valori di 11 mm/anno a Bottaro e 
di 12,2 mm/anno a Dattilo. Inoltre, si è osservato un differente andamento temporale nel sito 
posto in corrispondenza della sorgente d’impatto (Bottaro) rispetto al sito di controllo (Dattilo) 
(fig. 5.1.1 a, b). In particolare, negli anni 1999 ed il 2004 è stata registrata la più bassa velocità di 
crescita, mentre a Dattilo i minimi si riscontrano nel 2006 e 2010. Più precisamente nel 2004, a 
Bottaro, è stato registrato il valore medio minimo assoluto di allungamento pari a 7,8 
mm/rizoma/anno (fig. 5.1.1 a, b, c). Il numero medio di foglie prodotte annualmente registrato è 
di 7,1±0,04 e di 7,8±0,05 a Bottaro e a Dattilo, rispettivamente (Fig. 5.1.2). Infine, i valori medi 
annuali di produzione primaria registrati sono di 93,0 ±1,7 mg p.s./rizoma a Bottaro e di 157,7 
±3,3 mg p.s./rizoma a Dattilo.  
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Tabella 5.1.1 - Valori medi annuali (±e.s.) di allungamento, foglie prodotte 
e produzione primaria per ogni sito. 
Variabili di crescita Bottaro Dattilo 
Età (anni) 8,9±0,2 7,9±0,2 
Allungamento dei rizomi (mm/rizoma/anno) 11±0,2 12,2±0,2 
Foglie prodotte (n/rizoma/anno) 7,1±0,04 7,8±0,05 
Produzione Primaria (mg p.s./rizoma/anno) 93,0±1,7 157,7±3,3 
 
 
  
 
Fig. 5.1.1- Variazioni medie interannuali di: (a) allungamento e (b) produzione primaria dei rizomi. 
 
(a) 
(b) 
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Fig. 5.1.2 - Variazioni medie interannuali del numero di foglie prodotte. 
 
Nella località di Bottaro, eventi di riproduzione sessuata sono stati registrati esclusivamente in 
tre anni 2006, 2008 e 2009 con un Intensità di fioritura (FI) pari a 0,015 per i primi due anni e di 
0,164 rispettivamente. Mentre a Dattilo la riproduzione sessuata si è verificata soltanto nel 2004, 
con un valore di FI pari a 0,07 (corrispondente a 3 eventi di fioritura su 44 porzioni di rizoma). 
La frequenza di fioritura (FF) è risultata essere di 0,19 a Bottaro e di 0,06 a Dattilo (Fig. 5.1.3). 
 
 
Fig.5.1.3 - Intensità di fioritura nei due siti. 
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5.2 Isotopi stabili del Carbonio  
Nel 1996 i due siti mostrano valori medi (±e.s.) di δ13C comparabili sia nelle scaglie (16,28‰ ± 
0,39 δ13C a Bottaro e -16,35‰ ± 0,19 δ13C a Dattilo) che nei rizomi (-16,14‰ ± 0,30 δ13C a  
Bottaroe di -16,17‰ ± 0,11 δ13C a Dattilo; Fig. 5.2.1a e b). A differenza del sito di controllo 
(Dattilo), a Bottaro è stata trovata una riduzione in δ13C subito dopo l’esplosione sottomarina del 
2002 sia nelle scaglie che nei rizomi, mentre si osserva una risalita del valore δ13C dal 2004 in 
poi.  
 
 
 
 
Fig. 5.2.1 - δ13C nelle scaglie (a) e nei rizomi (b). 
 
 
 
(a) 
(b) 
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5.3 Valutazione resilienza e della resistenza del sistema 
L’analisi di regressione segmentata implementata sulle variabili analizzate ha evidenziato 
l’esistenza di punti di svolta (breakpoint) solo per l’allungamento dei rizomi e per il contenuto di 
isotopi del Carbonio sia nei rizomi che nelle scaglie. 
Relativamente all’allungamento dei rizomi, l’analisi ha stimato per Bottaro la posizione dei 
breakpoint in corrispondenza degli anni lepidocronologici 2002, 2004 e 2009 (fig.5.3.1), con 
valori medi di allungamento stimati di 15,6 mm/rizoma/anno, 10,0 mm/rizoma/anno e 15,0 
mm/rizoma/anno, rispettivamente. L’analisi effettuata sui rizomi provenienti dalla località di 
Dattilo ha invece stimato la presenza di breakpoint che non sono associabili, come nel caso di 
Bottaro, all’evento di degassazione. Infatti, i punti di svolta sono stati stimati in corrispondenza 
degli anni 2000, tra il 2006-2007 e tra il 2008-2009. Sulla base delle stime sui breakpoint, è stato 
misurato un disturbo relativo all’evento di degassazione pari ad una riduzione dell’allungamento 
dei rizomi del 22,5% (tab. 5.3). La misura della resilienza effettuata in corrispondenza 
dell’avvenuto recupero sensu Pimm 1984 (37% del valore predisturbo) è stata registrata 
nell’anno 2007 con un valore pari a 0,2 equivalente a Tempo di ritorno = 5 anni, mentre 
nell’anno indicato come punto di svolta dall’analisi segmentata (2009) si ha un recupero pari al 
96% ed un valore di resilienza pari a 0,14. Infine, la resistenza del sistema a Bottaro assume un 
valore di 0,77.  
Relativamente al contenuto di δ13C nelle scaglie, l’analisi ha stimato per Bottaro la posizione dei 
breakpoint in corrispondenza degli anni lepidocronologici 2003, 2004 e 2007 (fig. 5.3.2a e b) 
dove i valori medi di δ13C sono -16,5‰, -22,8‰ e -18,4‰, rispettivamente. Per quanto riguarda 
il contenuto di δ13C nei rizomi, l’analisi ha stimato per Bottaro la posizione dei punti di svolta in 
corrispondenza degli anni lepidocronologici 2001, 2004 e 2010. In corrispondenza di questi anni, 
i valori di δ13C stimati sono stati -15,9‰, -20,8‰ e -15,7‰ rispettivamente. L’analisi effettuata 
sulle scaglie e sui rizomi provenienti dalla località di Dattilo non ha invece stimato alcun 
breakpoint. Sulla base delle stime sui punti di svolta, è stato possibile misurare il disturbo 
relativo all’evento di degassazione misurato per i valori di δ13C delle scaglie e dei rizomi che 
risulta essere di 48% e di 34,2%. rispettivamente. Inoltre nelle scaglie, in accordo con Pimm 
(1984), la misura della resilienza al 37% del recupero viene registrata nell’anno 2006 con un 
valore pari a 0,33 equivalente a Tr = 3 anni. Il breakpoint successivo a quello del valore minimo 
registrato è stimato nell’anno 2007, dove la percentuale di recupero è solo dell’86%, ma dove, 
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come mostra la figura (fig. 5.3.2a), alcuni valori raggiungono quelli precedenti al disturbo. Il 
completo recupero si registra, invece, nel 2010 con una resilienza pari a 0,14 equivalente ad un 
tempo di ritorno (Tr) di 7 anni. Infine, nei rizomi, la misura della resilienza in accordo con Pimm 
(1984) viene registrata nel 2006 con un valore pari a 0,2 e Tr=5. Il completo recupero si registra 
nel 2010 e quindi l’effettiva resilienza risulta 0,11 equivalente ad un tempo di ritorno (Tr) di 9 
anni. Infine, la resistenza rispetto al contenuto di δ13C nelle scaglie assume un valore di 1,41, 
mentre nei rizomi il valore è 1,3. 
 
Fig.5.3.1 - Regressione segmentata dell’allungamento dei rizomi di P. oceanica del sito d’impatto (Bottaro) (a) e nel  
sito di controllo (Dattilo) (b). 
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Fig. 5.3.2 - Regressione segmentata del δ13C nelle scaglie di P. oceanica nei siti d’impatto (Bottaro) (a) e di 
controllo (Dattilo) (b). Il coefficiente di determinazione corretto è r
2
=0.79. 
(a) 
(b) 
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Fig.5.3.2: Regressione segmentata del δ13C nei rizomi di P. oceanica nei siti d’impatto (Bottaro) (a) e di controllo 
(Dattilo) (b). Il coefficiente di determinazione corretto è r
2
=0.77. 
(a) 
(b) 
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Tabella. 5.3: Stima dei valori di disturbo, resilienza e resistenza nel sito d’impatto (Bottaro). 
Variabile 
Disturbo 
% 
Intervallo 
Tr 
Tr 
(anni) 
Tr 
(Pimm, 1984) 
anni 
Resilienza 
(Pimm, 1984) 
Resilienza 
(1/Tr) 
Resistenza 
Allungamento dei 
rizomi 
22,5 2002-2009 7 5 0,2 0,14 0,78 
δ13C Scaglie 48 2003-2010 7 3 0,3 0,14 0,52 
δ13C Rizoma 34,2 2001-2010 9 5 0,2 0,11 0,65 
Media ±e.s. 34,9±7,4  7,7±0,7 4,3±0,7 0,23±0,03 0,13±0,01 0,65±0,08 
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CAPITOLO VI 
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DISCUSSIONI E CONCLUSIONI 
 
La presente tesi di dottorato ha avuto come scopo la stima della resilienza e della resistenza in 
Posidonia oceanica attraverso l’analisi delle variabili lepidocronologiche e delle variazioni del 
contenuto isotopico come conseguenza di un evento acuto di degassazione nell’area idrotermale 
sommersa dell’arco eoliano di Panarea.  
6.1 Dinamiche di crescita della pianta 
Gli effetti del fenomeno di degassazione avvenuto alla fine del 2002 nei pressi dell’isolotto di 
Bottaro sono stati rilevati sulla variabile di crescita di P. oceanica “allungamento dei rizomi”, 
che nel 2004 mostra una riduzione delle performance del 64%. L’ improvviso evento gassoso ha 
portato ad una drastica alterazione delle caratteristiche chimico-fisiche dell'ambiente che si è 
manifestata attraverso una riduzione della trasparenza delle acque e un aumento repentino della 
temperatura. Tali condizioni sono perdurate per diversi mesi fino alla metà del 2003, ed in 
seguito il cratere ha cominciato a ridurre progressivamente l’intensità dei flussi gassosi 
(Caracausi et al., 2005b; Esposito et al., 2006; Aliani et al., 2010). È probabilmente a seguito di 
tali variazioni ambientali che si è avuto il decremento della crescita di P. oceanica, così come già 
riscontrato in altri studi effettuati nell'area (Vizzini et al., 2010). In particolare, la riduzione di 
crescita è stata registrata già nel 2003 ed è continuata fino al 2004. L’inizio della lenta risalita dei 
valori medi di crescita dopo un certo intervallo temporale è legato alla drastica riduzione 
dell’eruzione, ma anche alla capacità di resilienza della pianta, confermando quanto già 
riscontrato da altri autori in seguito ad impatti pulsanti (Guidetti et al., 2001). 
Gli effetti del disturbo causati dal fenomeno di degassazione non sono riscontrabili sul numero di 
foglie prodotte che rimane pressoché costante per entrambi i siti. L’assenza di variazioni nella 
produzione di foglie nel tempo può essere considerato un processo la cui dinamica non è 
chiaramente riconducibile a fenomeni esogeni alle piante (Dolce et al., 1996; Di Dato et al., 
2000).  
L’analisi lepidocronologica ha inoltre permesso di osservare la presenza di residui di peduncoli 
fiorali; in particolare, nella località di Bottaro, gli eventi di fioritura sono stati riscontrati nella 
maggior parte dei casi nella porzione di rizoma appartenente all’anno 2009, ed in misura minore 
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anche negli anni 2006 e 2008, comunque sempre nella fase di recupero delle condizioni pre-
disturbo. A Dattilo, invece, la presenza di residui di peduncoli fiorali, è stata rilevata soltanto 
nell’anno 2004. Per la maggior parte delle fanerogame marine, la fioritura è un evento molto 
raro; si calcola, infatti, che il numero di fasci che fiorisce ogni anno è inferiore al 10% (Johnson 
e Williams, 1982; Gallegos et al., 1992; Marbà e Walker, 1999), sebbene recenti osservazioni su 
P. oceanica abbiano evidenziato come la fioritura sia un fenomeno più frequente di quanto si 
ritenesse in passato (Bussotti e Guidetti, 1996; Tomasello et al., 2009).  
 
6.2 Indicatori di accumulo di Carbonio  
Per quanto riguarda le analisi isotopiche, nelle scaglie e nei rizomi prelevati dal sito di Bottaro è 
stato trovato un marcato impoverimento di δ13C dopo il fenomeno di degassazione. I valori di 
δ13C sono risultati inferiori rispetto al range trovato per le seagrass a livello mondiale (da -19‰ 
a -3,0‰, tranne Halophila beccarii Ascherson, che mostra un minimo di -23,8‰).  
L’ impoverimento può essere dovuto a diversi fattori:  
1) la composizione isotopica della nuova sorgente di Carbonio, 
2) l’incremento della disponibilità di carbonio dovuta al degassamento di CO2,  
3) la minore richiesta di carbonio da parte della pianta come conseguenza delle condizioni 
ambientali stressate.  
6.2.1 Composizione isotopica del carbonio di origine vulcanica 
In aree soggette ad emissioni idrotermali, le emissioni di gas ed il basso pH, acidificano l’acqua 
di mare inibendo la formazione di Bicarbonati. Il carbonio inorganico disciolto (DIC), è inoltre 
per lo più presente sottoforma di CO2. Invece, quando il pH dell’acqua di mare diminuisce 
rispetto ai valori alcalini normali, la proporzione di Carbonio inorganico nella forma di HCO3- 
diminuisce, divenendo virtualmente zero ad un pH pari ad un valore 4-5. Le emissioni 
idrotermali presentano una maggiore quantità di CO2 [circa 2,5‰ nell’area di studio (Caracausi 
et al., 2005b)] rispetto a quella normalmente disciolta in acqua di mare (circa -9‰) (Kroopnick, 
1985) Durante le emissioni idrotermali, la dissoluzione di CO2 avviene ad una minore 
frazionamento isotopico (Szaran, 1998), determinando una leggera caduta in δ13C (circa 1‰) e 
conferendo alla CO2 presente nell’acqua di mare ua firma isotopica di circa -3/-3,5‰. Come 
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conseguenza, i valori isotopici di carbonio inorganico disciolto, attorno alle emissioni sono 
interamente composti da CO2 ed incontrano il range isotopico della CO2 disciolta con valori di 
δ13C (δ13C = -3‰) leggermente inferiori rispetto ad altre aree (δ13C = 0‰). Nell’ area di studio, 
la bassa deplezione della sorgente di carbonio disponibile per le fanerogame, sembra essere 
responsabile del basso background (circa 2-3‰) di valori isotopici, nelle scaglie di P. oceanica 
(per esempio negli anni precedenti l’evento di degassazione), da Panarea e Bottaro dove c’è un 
costante e basso livello di attività idrotermale. L’emissione di CO2, durante il diffuso evento di 
degassazione (Caracausi et al., 2005), mentre l’incremento della concentrazione, e la sua 
disponibilità per P. oceanica, non cambia in maniera significativa la sorgente di carbonio, dal 
punto di vista isotopico. Di conseguenza, il declino drammatico nei valori di δ13C delle scaglie e 
dei rizomi osservati a Bottaro, non può essere giustificato dall’assimilazione di una sorgente di 
Carbonio, isotopicamente inusuale.  
6.2.2 L’incremento della disponibilità di carbonio  
Un altro fattore che può spiegare la caduta di δ13C in P. oceanica dopo l’evento di degassazione 
è l’approvvigionamento massivo di CO2 che compensa la limitazione della CO2 derivante dal 
basso tasso di diffusione all’interfaccia aria-acqua (Farquhar et al., 1989) e incrementato la 
discriminazione isotopica nei confronti dell’isotopo pesante del carbonio (13C). L’enzima 
ribosilante nelle piante C3 e nelle fanerogame marine, con l’unica probabile eccezione di 
Cymodocea nodosa, (Beer, 1989), è il ribosio 1,5 bifosfato carbossilasi/ossigenasi (Rubisco) che 
determina una sostanziale discriminazione nei confronti del 
13
C (-29‰) (Maberly, et al., 1992). 
Comunque, la discriminazione isotopica del rubisco è fortemente colpita dalla scorta di CO2, 
maggiore è la scorta di CO2 più alta è la diffusione della scorta di CO2 al rubisco, e più alta è la 
discriminazione del rubisco nei confronti dell’isotopo pesante (Hemminga e Duarte 2000). I 
rizomi mostrano lo stesso trend temporale delle scaglie con una drastica caduta di δ13C nel 2003 
a Bottaro. Comunque, l’entità di questo cambiamento a confronto con i valori base era più basso 
rispetto alle scaglie. Questo risultato può spiegare il movimento del carbonio dalle scaglie ai 
frammenti di rizoma recenti e da questi ai frammenti di rizoma più vecchi, nonché la crescita 
continua dei rizomi, poichè un frammento di rizoma datato ad uno specifico anno 
lepidocronologico, sembra continuare la sua crescita negli anni successivi (Peirano, 2002). 
Mentre le scaglie sono organi metabolicamente inattivi e riflettono le condizioni ambientali 
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durante la crescita fogliare, i rizomi sono strutture viventi sottoposte a continui cambiamenti e 
sono fisiologicamente integrati con i fasci. Per questa ragione, una leggera deplezione di δ13C è 
stata registrata nell’anno lepidocronologico 2002, suggerendo che questi frammenti, stavano 
ancora crescendo durante il fenomeno di degassazione in accordo con quanto registrato da 
Vizzini et al., (2010).  
6.2.3 Conseguenza delle condizioni ambientali stressanti 
I fattori ambientali (per esempio torbidità e temperatura) possono essere coinvolti nella 
diminuzione di δ13C nei tessuti delle fanerogame, dopo l’evento di degassazione. A Bottaro un 
drammatico declino nella trasparenza delle acque è stato osservato durante l’evento di 
degassazione e, per diversi mesi, dopo la fine di questo (Aliani et al., 2010). L’incremento di 
torbidità ha portato ad una maggiore discriminazione nei confronti del 
13
C (cioè ad una 
diminuzione dei valori δ13C). La presenza di una correlazione positiva tra irradianza e 
composizione isotopica del carbonio delle fanerogame è stata suggerita, attraverso manipolazioni 
dell’intensità della luce, in altre specie di fanerogame (Grice, et al.,1996). 
Per specie simili a P. oceanica, l’evidenza è stata provata con la profondità (Durako e Hall, 
1992) e con cambiamenti interannuali nella trasparenza delle acque (Mateo et al., 2000). Studi 
precedenti hanno dimostrato che la torbidità colpisce negativamente la crescita di P. oceanica 
(Marbà e Duarte, 1997; Guidetti e Fabiano, 2000) e, in alcune circostanze, questo effetto 
negativo può persistere per tre anni dopo una isolata massiva riduzione della trasparenza delle 
acque (Guidetti, 2001). Durante gli eventi di degassazione e per mesi dopo (Capaccioni et al., 
2005), a Bottaro sono state registrate alte temperature (fino a 50°C). Tuttavia, l’incremento di 
torbidità e della concentrazione di CO2 potrebbe essere responsabile delle condizioni di stress nel 
biota e, in particolare in P. oceanica, come evidenziato dalla diminuzione nell’allungamento dei 
rizomi negli anni 2003 - 2005. E’ verosimile che le temperature subite dalle piante adiacenti al 
cratere esplosivo abbiano raggiunto valori vicini o più alti del limite superiore di tolleranza della 
specie (Tomasello et al., 2009). Una correlazione positiva tra produttività e δ13C è stata trovata in 
diverse specie di fanerogame (Grice et al., 1996; Tanaka et al., 2008). In teoria, il notevole 
aumento di CO2 avrebbe dovuto aumentare il tasso fotosintetico delle fanerogame (Beer e Kock, 
1996; Zimmerman et al., 1997). In pratica, ciò non è successo per P. oceanica presente nell’area 
di studio. Le alte temperature e la ridotta trasparenza delle acque registrate durante e dopo 
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l’evento hanno determinato una diminuzione nel tasso di allungamento del rizoma. Risultati 
simili in merito alla temperatura sono stati trovati in P. oceanica da diversi autori (Marbà e 
Duarte, 1997; Mayot et al., 2005; Tomasello et al., 2009). Il decremento di δ13C nelle scaglie e 
nei rizomi nel 2004 può essere dovuto alla riduzione nella limitazione della luce, dovuta 
all’incremento della trasparenza delle acque, e ad un maggiore ruolo nella discriminazione 
isotopica del Rubisco.  
 
6.3 Resilienza e resistenza del sistema 
I risultati di questo studio hanno consentito di ottenere misure di resilienza e resistenza del 
sistema al disturbo attraverso analisi di lunghe serie temporali di dati di crescita e di accumulo di 
isotopi del Carbonio.  
Vista la difficoltà di ottenere serie storiche di dati utili per descrivere e prevedere le 
modificazioni strutturali e funzionali degli ecosistemi (Trush et al., 2009), l’utilizzo di tecniche 
di retrodatazione ha permesso di ottenere dati relativi ad un intervallo temporale abbastanza 
lungo in grado di risalire ad un periodo precedente e successivo ad un evento di disturbo.  
La scelta di P. oceanica come modello di analisi si è rilevata efficace per fornire anche le stime 
della sua resilienza e resistenza. Si tratta infatti di una specie longeva in grado di restituire serie 
storiche di crescita che nel presente lavoro hanno riguardato un periodo di oltre due decenni (dal 
1987 al 2011), consentendo di evidenziare tutte le fasi del processo di resilienza. A fronte di un 
disturbo medio che ha determinato una riduzione di circa il 61% degli indicatori utilizzati, P. 
oceanica ha, in media, recuperato in 8 anni con una resilienza e resistenza di 0,13 e 0,65 
rispettivamente. Tuttavia sono state rilevate differenze nelle caratteristiche del processo rispetto 
ai vari descrittori utilizzati. Allo stato attuale delle conoscenze, queste sono le prime stime 
effettuate in fanerogame marine che suggeriscono l’esistenza di un comportamento differenziale 
della risposta ad un disturbo. Ciò è in accordo con il principio secondo cui la resilienza deve 
essere definita in relazione a particolari proprietà degli ecosistemi, configurazioni e 
perturbazioni, in un contesto specifico piuttosto che essere considerate una proprietà assoluta 
dell’ecosistema. Specificare la scala del tempo e le metriche adottate risulta un punto 
fondamentale in questi ambiti di ricerca (Jørgensen et al., 2005). 
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In conclusione, l’utilizzo delle tecniche di retrodatazione ha permesso di ottenere dati relativi ad 
un intervallo temporale abbastanza lungo per seguire nel tempo i cambiamenti sul sistema 
derivanti da un evento di disturbo acuto di tipo Pulse. Questo studio mostra che l’attività 
idrotermale sottomarina è registrata da specie perenni, come P. oceanica. La combinazione di 
metodi e di analisi di isotopi stabili del carbonio fornisce, quindi, la risoluzione cronologica per 
ricostruire le risposte delle fanerogame ad un evento eccezionale di degassazione. Questi risultati 
sono, quindi, rilevanti per sottolineare la capacità di P. oceanica di registrare eventi geologici.  
Ci sono anche implicazioni nel ciclo del carbonio, in particolare per il ruolo delle piante marine 
nell’assorbimento della CO2 di origine terrestre e per il suo conseguente trasferimento nella rete 
trofica. Infatti, i risultati ottenuti confermano l’importantissimo ruolo degli ecosistemi acquatici e 
degli habitat costieri vegetati nella cattura del carbonio includendo le fanerogame come effettivo 
sink di carbonio. Ricoprendo meno del 5% dei fondali marini, le fanerogame, assieme alle 
mangrovie ed alle acque salmastre, forniscono più del 50% di tutte le riserve di Carbonio 
presenti nei sedimenti oceanici (UNEP, 2009). Esse rientrano tra i più intensi sink di carbonio nel 
pianeta, infatti rispetto agli ecosistemi terrestri lo detengono per più tempo sepolto fra i 
sedimenti e, nel caso di P. oceanica, nella matte (Mateo et al. 1997). Per questa ragione, 
dovrebbero essere compiuti sforzi maggiori per preservare e ripristinare habitat di fanerogame, 
per tutelare non solo beni e servizi da esse forniti, ma anche la loro capacità di trattenere il 
carbonio e il ruolo nella mitigazione degli effetti negativi, derivanti dai cambiamenti climatici 
(UNEP, 2009).  
Questi risultati sono importanti per sottolineare che specificare la scala del tempo e le metriche 
adottate risulta un punto fondamentale in questi ambiti di ricerca (Jørgensen et al., 2005), poiché 
le misure di resilienza e resistenza richiedono una profonda conoscenza dei meccanismi 
ecologici che regolano un ecosistema e la sua storia. Comprendere le dinamiche di recupero ed i 
processi che possono supportare o indebolire la resilienza. 
I risultati ottenuti aprono la strada a future valutazioni sul ruolo del carbonio nei sistemi 
idrotermali superficiali che, rispetto a quelli profondi, sono completamente inesplorati. Inoltre, 
questo studio rafforza l’opinione che i campi idrotermali sottomarini rappresentano dei laboratori 
naturali dove esplorare le risposte del biota a eventi scatenanti condizioni ambientali estreme. 
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